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Esta tesis presenta los resultados del estudio de bifenilos policlorados similares a 
dioxinas (dlPCB) y éteres de bifenilos polibromados (PBBE) en partículas sedimentables, 
sedimentos y sábalos de la costa Metropolitana del Río de la Plata (RLP) y áreas de 
referencia de los ríos Paraná (PAR)  y Uruguay (UR). Ambas familias de compuestos son 
sustancias bioacumulables, persistentes y tóxicas por lo que  han sido incluidas para su 
eliminación y control en el Convenio de Estocolmo. 
El estudio en la zona metropolitana incluyó el muestreo de sedimentos costeros en 3 
estaciones sobre el RLP (RLPc: Muelle de Pescadores en Costanera norte, Bernal y 
Quílmes), de sedimentos en el área del difusor cloacal de Berazategui (BZ) y  en el 
Riachuelo (RIA: Barracas, Puente Avellaneda, Puente Alsina, Puente V. de la Plaza). 
Asimismo, se realizó el muestreo tri-cuatrimestral del material sedimentable mediante 
trampas de sedimento desplegadas en el área del difusor cloacal de Berazategui. A fines 
comparativos como área de referencia, se colectaron sedimentos en 7 estaciones en el Río 
Paraná (Ciudad de Corrientes, Goya, La Paz, Esquina) y Uruguay (Paso de los Libres, 
Concordia, Gualeguaychu). La recolección de sábalos se realizó por pescadores locales en 
el Río de la  Plata (BZ: Berazategui; RLP: Berisso, Punta Lara y Atalaya) y los ríos Paraná 
y Uruguay (CO: Corrientes; GY: Goya; ESQ: Esquina; LP: La Paz; ITU: Ituizango; ANT; 
Antequera; PDL: Paso de los Libres; GUA: Gualeguaychu). En total se analizaron 30 
muestras de sedimentos, 21 de trampas y 375 sábalos combinados en 200 muestras 
compuestas agrupadas según homogeneidad de pesos y tallas. 
Los análisis incluyeron una  caracterización general de sedimentos y material 
sedimentable (textura y contenido de carbono orgánico total),  extracción con solventes 
orgánicos, determinación del contenido de lípidos de los peces, purificación mediante 
cromatografía sobre columnas sucesivas de gel de sílice y gel de sílice-carbón activado y 
cuantificación por cromatografía gaseosa de alta resolución con detectores de captura de 
electrones y espectrometría de masas. 
El material en sedimentación en el área de Berazategui presentó un contenido 
moderado de dlPCB (6,1 ± 3,6 ng g-1 ps) y PBDE (14 ± 9,3 ng g-1 ps) con una composición 
de congéneres que refleja una señal fresca similar a las formulaciones comerciales más 
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ampliamente utilizadas (Aroclor 1242, 1254, 1260 para PCB y pentabromadas para PBDE). 
Debido al importante flujo de partículas que sedimentan en el área, el flujo vertical de 
dlPCB y PBDE hacia el Río de la Plata resulta extremadamente elevado, superando los 
flujos observados en ríos con importante impacto antrópico de otras áreas del mundo 
(dlPCB: 2,5 ± 2,2 ug m-2dia-1 y PBDE: 6,7± 5,1 ug m-2dia-1).  
Los sedimentos del fondo mostraron concentraciones que se extienden en más de dos 
órdenes de magnitud desde los ríos Paraná y Uruguay (dlPCBs: 0,04 ± 0,05 ng g-1 ps; 
PBDEs: 0,01 ± 0,003 ng g-1 ps ) con niveles de base similares a sitios prístinos, RLPc 
(dlPCBs: 0,42 ± 0,22 ng g-1 ps; PBDEs: 0,32 ± 0,39 ng g-1 ps), BZ (dlPCBs: 3,2 ± 0,7 ng g-1 
ps ; PBDEs: 4,0 ± 1,4 ng g-1 ps), al Riachuelo con niveles muy elevados (dlPCBs: 25 ± 16 
ng g-1 ps ; PBDEs: 26 ± 15 ng g-1 ps) comparables a los hallados en lodos de plantas de 
tratamiento y ríos muy contaminados, confirmando la importancia de este curso como 
fuente de dlPCB y PBDE hacia el Río de la Plata.  
La toxicidad equivalente total de los sedimentos relacionada a los dlPCBs (TEQ) fue 
evaluada con respecto a las guías de calidad de sedimento canadienses que establecen los 
niveles de efecto probable (PEL= 21,5 pgTEQ g-1) y de umbral de efecto (TEL= 0,85 
pgTEQ g-1) para la vida acuática. Las concentraciones TEQ de los sedimentos oscilaron 
entre 45-75% del TEL en Berazategui y un orden de magnitud superiores al TEL en 
Riachuelo, donde se alcanzan concentraciones entre 3-40% del PEL. En el resto de las 
estaciones sobre los ríos Paraná, Uruguay y costa del Río de la Plata, las concentraciones 
resultaron 1-3 órdenes de magnitud inferiores al TEL. 
Consistente con los resultados del material sedimentable y los sedimentos de fondo, 
los sábalos colectados en el área de Berazategui presentaron concentraciones de PCB (4,3 ± 
3,2 µg g-1 ph), dlPCB (279 ± 243 ng g-1 ph) y PBDE (45 ± 44 ng g-1 ph) en musculo más de 
1-2 órdenes de magnitud superiores a las encontradas en sábalos del río Uruguay (PCBs: 
0.04 ± 0.05 µg g-1 ph;  dlPCBs:  2.88 ± 2.39 ng g-1 ph; PBDEs: 0,24 ± 0,10 ng g-1 ph) y 
Paraná al norte de Corrientes (PCBs: 0.39 ± 0.58 µg g-1 ph;  dlPCBs 24 ± 36 ng g-1 ph; 
PBDEs: 0,60 ± 0,39 ng g-1 ph). Los  sábalos del Río Paraná al sur de Corrientes, mostraron 
una gran variabilidad en las concentraciones de PCB (3,2 ± 4,3µg g-1 ph), dlPCB (228 ± 
391ng g-1 ph) y PBDE (18 ± 41ng g-1 ph), reflejando el posible impacto de fuentes locales y 
principalmente la mezcla de stocks de sábalos migrantes desde el Río de la Plata. 
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Los riesgos para la salud humana por el consumo de sábalos contaminados fueron 
evaluados mediante la comparación con los límites máximos admisibles de la 
Administración de Alimentos y Drogas de EEUU (FDA: 2 g g-1 peso húmedo de PCBs) y 
la toxicidad equivalente total (TEQ) de la Comunidad Europea (umbral de intervención: 3-6 
pgTEQ g-1 peso húmedo; límite máximo: 8-12 pgTEQ g-1 peso húmedo). El límite de la 
FDA es superado sólo en los sábalos mayores de 2 kg del Rio de la Plata y de las 
localidades al sur de Corrientes sobre el Paraná. La evaluación de los TEQ es más 
restrictiva ya que el límite máximo para consumo humano es superado por los sábalos 
mayores a 1 kg del Rio de la Plata y Río Paraná al sur de Corrientes. Con este criterio, aún 
los sábalos del Río Paraná al norte de Corrientes presentan concentraciones TEQ cercanas 
(rango de 1-2 kg) o superiores al umbral de intervención (rango 2-3 kg) y superiores al 
límite máximo admitido para consumo humano en el  rango de peso de 3-4 kg. Mientras 
que los sábalos del Río Uruguay presentaron concentraciones TEQ inferiores al umbral de 
intervención reflejando una escasa o nula contribución de sábalos migradores del Río de la 
Plata y la ausencia de fuentes locales significativas.  
La evaluación detallada de la composición de los dlPCB y PBDEs permitió 
identificar las fuentes más relevantes y los procesos de degradación de la señal con la 
distancia a las fuentes. La composición de dlPCB en las partículas que sedimentan cerca del 
emisario cloacal de Berazategui muestra una similitud a las mezclas técnicas Aroclor 
1242:1254:1560 en una proporción 1:2:1 o 0:2:1, con un patrón estacional que refleja 
mayor degradación en otoño-invierno con enriquecimiento de congéneres de dlPCB más 
clorados (6-7Cl) y pérdida de los congéneres más lábiles (4-5Cl). 
 El perfil de congéneres de PBDE de las partículas sedimentables muestran una señal 
similar a las mezclas pentabromadas con un claro patrón de mayor degradación en otoño-
invierno, reflejado en la disminución del congénere pentaBDE 99,  el enriquecimiento de 
tetraBDE 47 y las proporciones incrementadas de congéneres particulares (triBDE28, 
tetraBDE 49, tetraBDE 66) que no se encuentran o están en forma de trazas en las mezclas 
pentabromadas. 
En sedimentos de Berazategui y Riachuelo el perfil de congéneres de dlPCB resulta 
similar al de las mezclas técnicas 1254:1260 en una proporción 1:1 o 1:3, reflejando un 
aporte cercano y reciente. En sedimentos de Paraná y Uruguay predominan los congéneres 
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de dlPCB 105 y 118, los cuales son mayoritarios en las formulaciones técnicas y que han 
demostrado ser más ubicuos debido a su movilidad atmosférica y persistencia. Mientras que 
en la costa del Rio de la Plata si bien la composición es variable, se observa un perfil más 
completo de congéneres reflejando la cercanía a las fuentes de emisión. 
El perfil de congéneres de PBDE en sedimentos de Berazategui y Riachuelo muestran 
una señal similar a la composición de las mezclas pentabromadas, con evidencias de cierto 
grado de degradación dadas por la presencia de congéneres particulares que no están 
presentes en las mezclas comerciales (tetraBDE 49 y TetraBDE 66). En contraste, los 
sedimentos de la costa del Río de la Plata y fundamentalmente los sedimentos de Paraná-
Uruguay presentan una clara predominancia del tetraBDE 47 el cual es un reconocido 
producto de la degradación de congéneres de mayor bromación. La predominancia del 
tetraBDE 47 resulta un buen indicador de la distancia de estos sitios a la fuente emisora, 
indicando una señal más degradada o modificada por los procesos de transporte diferencial 
de compuestos a larga distancia. 
En sábalos la composición de dlPCB resultó comparable al aporte de mezclas 
Aroclor 1242:1254:1260 en una proporción 1:2:4, con un enriquecimiento en congéneres 
tetraCB 77 y pentaCB 123 que pueden indicar el aporte de otras fuentes (procesos de 
combustión) distintas a las formulaciones técnicas. El perfil se conserva en todos los sitios 
de muestreo y resulta comparable al reportado en peces de diferentes sitios del mundo 
reflejando la persistencia de estos congéneres en peces.  
La composición de PBDE en sábalos presentó diferencias significativas entre 
estaciones. La composición de PBDE en sábalos de Berazategui, Río de la Plata y Paraná 
al sur de Corrientes presenta un perfil similar, enriquecido en tetraBDE 47 y triBDE 28 en 
relación a las mezclas pentabromadas, reflejando una importante transformación de la 
señal original producto de la degradación. Este cambio es aún más marcado en los sábalos 
de los ríos Paraná al norte de Corrientes y Uruguay con respecto a las formulaciones 
técnicas. En estos dos sitios se observó una marcada predominancia del tetraBDE 47 sobre 
el pentaBDE 99, reflejando una intensa modificación de la señal original por la exposición 
a una fuente más degradada o por procesos de transformación en el mismo organismo.   
Los factores de acumulación sábalos-material sedimentable (BSAF) para dlPCB en 
Berazategui presentaron un rango de 5-20 y resultaron inferiores a los reportados para los 
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el resto de los PCB reflejando la menor biodisponibilidad de los dlPCB, causada por su 
diferente afinidad por el carbono orgánico y que resulta en una adsorción más intensa a la 
fase particulada y consiguiente menor absorción. La relación entre los BSAF  y la 
lipofilicidad de los dlPCB (Log Kow) muestra una tendencia decreciente relacionada con 
el carácter super-hidrofóbico de los  dlPCB, con Log Kow entre 6,4 y 7,1, cercano al rango 
donde maximiza la curva parabólica de BASF - Log Kow que luego decrece por los efectos 
estéricos. 
Los BSAF para PBDE variaron considerablemente entre congéneres, oscilando entre 
0,7-13. La relación BSAF-Log Kow presenta una tendencia parabólica que maximiza en 
Log Kow cercano a 7. La trasformación del PentaBDE 99 a TetraBDE 47 por meta-
debromación se evidencia en el BSAF para pentaBDE 99 inferiores a los de congéneres de 
igual lipofilicidad y tamaño pero de mayor persistencia (pentaBDE 100). El mismo proceso 
incrementa las concentraciones de TetraBDE 47, resultando en BSAF más elevados que el 
observado para congéneres de similares características moleculares (TetraBDE 66).  
En resumen, la presencia de elevadas concentraciones de dlPCB y PBDE y la 
identificación de una señal fresca en sedimentos y sábalos del Río de la Plata, en 
comparación de los sitios de referencia, refleja el impacto de las descargas urbano 
industriales del área. En cuanto a la dinámica de los compuestos, los dlPCB muestran una 
señal más persistente, con una tendencia a la pérdida de congéneres más livianos y lábiles 
en las señales más degradadas. Como consecuencia de sus características moleculares, los 
dlPCB presentaron una menor capacidad de bioacumulación que la observada en el resto de 
los PCB. Los PBDE presentaron evidencias de intensos procesos de transformación que se 
reflejaron en un marcado enriquecimiento en congéneres triBDE y tetraBDE en las señales 
más degradadas del material sedimentable, sedimentos y sábalos. Como resultado de la 
transformación de los congéneres, la bioacumulación de los congéneres tetrabromados en 
sábalos resultó  incrementada con respecto a los penta y hexabromados, coincidiendo con lo 








This thesis presents the results of the study of dioxin-like polychlorinated biphenyls 
(dlPCB) and polibrominated biphenyl ethers (PBBE) in settling particles, sediments and 
sábalos of the Metropolitan coast of the Río de la Plata (RLP) and reference areas in the 
rivers Parana (PAR) and Uruguay (UR). Both compound families are bioaccumulative, 
persistent and toxic substances regulated by the Stockholm Convention.  
The study in the metropolitan zone included the sampling of coastal sediments in 3 
stations on the RLP (RLPc: Puente de Pescadores in North Costanera, Bernal and Quílmes), 
of sediments in the area of the sewage outflow of Berazategui (BZ) and in the Riachuelo 
(RIA: Barracas, Puente Avellaneda, Puente Alsina, Puente V. De la Plaza). In addition, 
settling particles were collected each three-four months deploying sediment traps in the 
area of the sewage outflow of Berazategui. As comparative background sites, sediments 
were collected at 7 stations in the River Parana (Ciudad de Corrientes, Goya, La Paz, 
Esquina) and Uruguay (Paso de los Libres, Concordia Gualeguaychu). Sabalos were 
sampled by local fishermen in the Río de la Plata (BZ: Berazategui; RLP: Berisso, Punta 
Lara and Atalaya) and the Rivers Paraná and Uruguay (CO: Corrientes; GY: Goya; ESQ: 
Esquina; LP: La Paz; PDL: Paso de los Libres; GUA: Gualeguaychu;). Altogether 22 
samples of sediments, 21 of traps and 375 sábalos combined in 190 composite samples 
grouped according to the weights and length, were analyzed.  
The analyses included a general characterization of sediments and sedimentable 
material (total organic carbon content and grain size composition), extraction with organic 
solvents, determination of the lipid content of the fish, purification by chromatography on 
successive silica and activated silica-carbon columns and quantification by high-resolution 
gas chromatography with electron capture and mass spectrometry detectors.  
The settling material in the area of Berazategui presented a moderate content of 
dlPCB (6.1 ± 3.6 ng g-1 ps) and PBDE (14 ± 9.3 ng g-1 ps) with a composition of congeners 
that reflects a fresh signal similar to the more widely used commercial formulations 
(Aroclor 1242, 1254, 1260 for PCB and pentabrominated mixtures for PBDE). Due to the 
important PBDE and particle flux that settles in the area, the vertical flow of dlPCB is 
extremely high (dlPCB: 2,5 ± 2.2 µg m-2dia-1 and PBDE: 6,7± 5.1 µg m-2dia-1), surpassing 
the flows observed in rivers with important anthropic impact in other areas of the world.  
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Bottom sediments showed concentrations that extend in more than two orders of 
magnitude from the rivers Parana and Uruguay (dlPCBs: 0,04 ± 0.05 ng g-1 ps; PBDEs: 
0,01 ± 0.003 ng g-1 ps) with threshold levels similar to pristine sites, RLPc (dlPCBs: 0,42 ± 
0.22 ng g-1 ps; PBDEs: 0,32 ± 0.39 ng g-1 ps), BZ (dlPCBs: 3,2 ± 0.7 ng g-1 ps; PBDEs: 4,0 
± 1.4 ng g-1 ps), to the Riachuelo with the highest levels (dlPCBs: 25 ± 16 ng g-1 ps; 
PBDEs: 26 ± 15 ng g-1 ps) comparable to those found in treatment plant sludges and highly 
contaminates rivers, confirming the importance of this course as source of dlPCB and 
PBDE to the Río de la Plata.  
Total equivalent toxicity of the sediments related to dlPCBs (TEQ) was evaluated 
with respect to the Canadian guidelines of sediment quality for protection of aquatic life for 
the probable effect level (21.5 PEL= pgTEQ g-1) and the threshold effect level (0.85 TEL= 
pgTEQ g-1). Sediment TEQ concentrations ranged from 45 to 75% of the TEL at 
Berazategui and an order of magnitude higher to the TEL in Riachuelo, which reached 
concentrations between 3-40% of the PEL. In the rest of the stations on the Parana and 
Uruguay Rivers and coast of the Río de la Plata, the concentrations were 1-3 orders of 
magnitude lower than the TEL.  
Consistent with the results of settling particle and bottom sediments, the sábalos 
collected in the area of Berazategui presented concentrations of PCB (4.3 ± 3.2 µg g-1 fw), 
dlPCB (279 ± 243 ng g-1 fw) and PBDE (45 ± 44 ng g-1 fw) in muscle more than 1-2 orders 
of magnitude higher than those found in sábalos from the Uruguay River (PCBs: 0.04 ± 
0,05 µg g-1 fw; dlPCBs: 2.88 ± 2,39 ng g-1 fw; PBDEs: 0,24 ± 0.10 ng g-1 fw) and Parana 
River to the north of Corrientes (PCBs: 0.39 ± 0,58 µg g-1 fw; dlPCBs 24 ± 36 ng g-1 fw; 
PBDEs: 0,60 ± 0.39 ng g-1 fw). The sábalos from the Parana River, south from Corrientes, 
showed a large variability in PCB (3.2 ± 4,3µg g-1 fw), dlPCB (228 ± 391ng g-1 fw) and 
PBDE concentrations (18 ± 41ng g-1 fw), reflecting the possible impact of local sources and 
principally the mixing of stocks with migrating sábalos from the Río de la Plata.  
The risks for human health related to the consumption of contaminated sábalos were 
evaluated by means of the comparison with the permissible maximum limits of the US 
Foods and Drug Administration (FDA: 2  2 g g-1 fresh weight) and total the equivalent 
toxicity (TEQ) of the European Community (intervention threshold: 3-6 pgTEQ g-1 fresh 
weight; maximum limit: 8-12 pgTEQ g-1 fresh weight). The limit of the FDA is surpassed 
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only in the sábalos higher than 2 kg in the Río de la Plata and the localities to the south of 
Corrientes along the Parana River. The evaluation of the TEQ is more restrictive since the 
maximum limit for human consumption is surpassed by the sábalos larger than 1 kg from 
the Río de la Plata and Parana River to the south of Corrientes. With this criterion, still the 
sábalos from the Parana River to the north of Corrientes present TEQ concentrations near 
(weight range: 1-2 kg) or higher than the intervention threshold (rank 2-3 kg) and to the 
admitted maximum limit for human consumption (weight range: 3-4 kg). Sábalos from the 
Uruguay River presented TEQ concentrations lower than the intervention threshold 
reflecting the virtually absence of migratory sábalos from the Río de la Plata and of 
significant local sources.  
The detailed evaluation of the composition of dlPCB and PBDEs allowed the 
identification of the most important sources and the degradation processes of the signal 
with distance to the sources. The composition of dlPCB in the particles that settle near the 
sewage outfall of Berazategui is similar to the technical mixtures Aroclor 1242:1254: 1560 
in a proportion 1:2: 1 or 0:2: 1, with a seasonal pattern that reflects extended degradation in 
autumn-winter with enrichment of more chlorinated and persistent dlPCB congeners (6-
7Cl) and loss of  labile congeners (4-5Cl).  
The PBDE congener profile of settling particles shows a signal similar to the 
pentabrominated mixtures with a clear pattern of stronger decay in autumn-winter, reflected 
by the decrease of the pentaBDE 99 congener, the enrichment of tetraBDE the 47 and 
increased proportions of particular congeners (triBDE28, tetraBDE 49, tetraBDE 66) that 
are absent or in trace amounts in the pentabrominated mixtures.  
In sediments of Berazategui and Riachuelo the profile of dlPCB congeners is similar 
to that of technical mixtures 1254:1260 in a proportion 1:1 or 1:3, reflecting a fresh and 
recent contribution. In sediments of the Parana and Uruguay Rivers the dominant dlPCB 
congeners from the technical formulations 105 and 118 predominate; these compounds are 
also more ubiquitous due to their atmospheric mobility and persistence. In the coast of the 
Río de la Plata, the composition is variable but with a more complete congener profile 
reflecting the proximity to the emission sources. 
 The profile of PBDE congeners in sediments of Berazategui and Riachuelo show a 
signal similar to the composition of the pentabrominated mixtures, with evidence of some 
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decay as indicate the presence of particular congeners that are not present in the 
commercial mixtures (tetraBDE 49 and TetraBDE 66). In contrast, sediments from the 
coast of the Río de la Plata and essentially sediments of the Parana-Uruguay Rivers present 
a clear predominance of tetraBDE 47 which is recognized as a degradation product 
resulting from dechlorination of  higher brominated congeners. The predominance of 
tetraBDE 47 is a good indicator of the distance from sources, indicating a degraded or 
modified signal resulting from the differential transport across long travel distances.  
In sábalos the composition of dlPCB was comparable to the contribution from 
Aroclor mixtures 1242:1254: 1260 in a proportion 1:2: 4, with enrichment in tetraCB 77 
and pentaCB 123 congeners that may indicate the contribution from other sources 
(combustion processes). The profile is conserved in all the sampling sites and is comparable 
to that reported for fish from other sites of the world reflecting the persistence of these 
congeners in fish.  
The composition of PBDE in sábalos presented significant differences between 
stations. The composition of PBDE in sábalos from Berazategui, Río de la Plata and Parana 
to the south of Corrientes shows a similar profile, enriched in tetraBDE 47 and triBDE 28 
relative to the pentabrominated mixtures, reflecting an important transformation of the 
original signal. This change is still more marked in the sábalos from the Parana and 
Uruguay Rivers, to the north of Corrientes. In these two sites a noticeable predominance of 
tetraBDE 47 over pentaBDE 99 was observed, reflecting an intense modification of the 
original signal either due to the presence of a more degraded local source or due to 
transformation processes inside the organisms themselves.  
The sábalo-settling particle bioaccumulation factors (BSAF) for dlPCB in 
Berazategui ranged from 5 to 20, lower than those reported for the other PCBs reflecting 
the reduced bioavailability of dlPCB due to their strong affinity to organic carbon and 
increased adsorption to the particles. The relationship between the BSAF and dlPCB  
hydrophobicity (Log Kow) shows a decreasing trend related to the super-hydrophobic 
character of dlPCB, with Log Kow between 6.4 and 7.1, close to the maxima of the 
parabolic curve of BASF - Log Kow that rapidly decreases due to the steric hindrance of 
larger molecules. 
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The BSAF for PBDE varied considerably between congeners, ranging between 0,7 
and 13. The BSAF-Log Kow relationship presents a parabolic pattern that maximizes in 
Log Kow near 7. The transformation of pentaBDE 99 to tetraBDE 47 by meta-
debromination results in lower BSAF for pentaBDE 99 compared to other congeners of 
similar characteristics (pentaBDE 100). The same process increase the concentrations of 
TetraBDE 47, resulting in elevated BSAF compared to other congeners of similar 
molecular characteristics (TetraBDE 66).  
In summary, the presence of high concentrations of dlPCB and PBDE and the 
identification of a fresh signal in sediments and sábalos of the Río de la Plata, in 
comparison to the reference sites, reflect the impact of the industrial loadings in urban 
areas. As far as the dynamics of compounds, dlPCB show a more persistent signal, with a 
tendency of reduction of lighter congeners in the degraded patterns. As a result of their 
molecular characteristics, dlPCB present a lower bioaccumulation compared to the other 
PCB. The PBDE patterns showed evidence of intense transformation indicated by a 
noticeable enrichment in triBDE and tetraBDE congeners in the degraded signals of settling 
particles, sediments and sábalos. As a result of this transformation, the bioaccumulation of 






CAPITULO 1: INTRODUCCION  
 
 
1.1. Desarrollo urbano-industrial y contaminación acuática  
 
El incremento poblacional y la tendencia hacia sociedades más urbanizadas tiene 
importantes consecuencias en el uso de los cuerpos de aguas y el manejo de las aguas 
residuales. La descarga de  efluentes urbano-industriales sin tratamiento previo es una de  las 
principales fuentes de contaminación puntual en los ecosistemas acuáticos, problemática 
agravada en América Latina considerando que solo el 15-20 % de los efluentes reciben 
tratamiento antes de su vertido (UNESCO, 2006). Como resultado de estos procedimientos 
se vuelcan a los cuerpos de agua una alta concentración de nutrientes, materia orgánica, 
organismos patógenos y una significativa diversidad de contaminantes orgánicos e 
inorgánicos (Harrison et al., 2006). La materia orgánica (MO) descargada es una fase afín 
por los contaminantes orgánicos persistentes facilitando su transporte y distribución, p.ej. de 
bifenilos policlorados (PCBs; Eganhouse y Sherblom, 2001; Stevens et al., 2003), 
policlorodibezodioxinas y policlorodibezofuranos (PCDDs y PCDFs; MacLachlan et al., 
1996; Eljarrat et al., 1999), pesticidas organoclorados (POCLs; Bay et al., 2003; Hellou, 
1999) y éteres de difenilos polibromados (PBDEs; Öberg et al., 2002; Hamm, 2004).  
El destino de estos contaminantes orgánicos esta íntimamente ligado al de la MO a la 
cual se asocian (Eganhouse, 1986; Eganhouse et al., 1988; Gustafsson et al., 2001) y que en 
el ecosistema acuático puede resumirse en tres procesos básicos: el consumo por parte de los 
organismos heterotróficos (microorganismos, meiofauna, macrofauna), el transporte aguas 
abajo y la acumulación en los sedimentos de fondo (Allan y Castillo 2007). Los 
contaminantes que ingresen a los organismos y no sean eliminados (vía excreción o 
transformación) se bioacumularán y biomagnificarán a través  de la cadena trófica (Nimii, 
1996; Metcalfe y Metcalfe, 1997; deBruyn y Gobas, 2004). Adicionalmente las descargas 
con alto contenido de MO resultan en una fuente de energía de fácil acceso para organismos 
detritívoros  (Speranza, 2008), determinando un incremento de su abundancia en el área y 
convirtiendo a estas especies en  un importante vía de distribución y transferencia trófica 
(deBruyn y Gobas, 2004).  
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1.2. Contaminantes orgánicos persistentes (COPs) 
 
1.2.1. Definiciones y regulación internacional 
  
Los contaminantes orgánicos persistentes también denominados sustancias toxicas 
bioacumulables persistentes  (PBTs) son compuestos recalcitrantes, bioacumulables y 
susceptibles a transporte atmosférico a grandes distancias. Incluyen sustancias elaboradas 
intencionalmente para procesos industriales, pesticidas y subproductos no intencionales de 
la industria o de combustión incompleta. Han sido detectados en todos los compartimientos 
ambientales, aún en áreas remotas como en el océano abierto,  las regiones polares o los 
picos montañosos (Iwata, et al., 1993; Schulz et al., 1998, Mc Donald et al., 2000; 
Wagrowski e Hites, 2000). Debido al carácter semivolatil de los  COPs, el transporte 
atmosférico es considerado la principal ruta de dispersión global de estas sustancias desde 
las fuentes de emisión (áreas industrializadas y densamente pobladas) a lo largo de miles 
de kilómetros de distancia  mediante procesos de evaporación y condensación cíclicas o de 
saltos múltiples (Eisenreich and Strachan, 1992; Iwata et al., 1993; Halsall et al., 2001; 
Shatalov et al.;  2003; Wania y Mackay, 1996). Una vez en el ambiente los COPs no se 
degradan o lo hacen muy lentamente, recirculando y distribuyéndose en los diferentes 
compartimientos, lo cual representa una de las principales causas preocupación (Jones and 
de Voogt, 1999). Adicionalmente, estos compuestos tienen baja solubilidad en agua pero 
alta en lípidos y fases orgánicas lo cual propicia su bioacumulación y su biomagnificación 
en las cadenas tróficas. Aún en muy bajas concentraciones los COPs son tóxicos para 
humanos y organismos en general, con efectos que incluyen carcinogénesis, disfunción 
inmune, desordenes neurológicos y reproductivos y disrupción endócrina (Safe, 1990; Skei 
et al., 2000). 
Las primeras medidas mundiales de regulación de los COPs fueron  llevadas a cabo 
en 1995 por la Comisión de medioambiente de las Naciones Unidas (UNEP, 1995), que 
incluyó un plan de acción para proteger la salud humana y al medioambiente mediante la 
reducción del uso o eliminación de doce COPs prioritarios y que finalmente dio lugar al 
Convenio de Estocolmo (UNEP, 2001). Dicho tratado internacional fue diseñado para 
terminar con la producción y uso de COPs y comenzó a regir legalmente a nivel 
internacional a partir de mayo de 2004. Argentina lo aprobó en el año 2004, por ley Nº 
26011, la cual fue publicada el 17 de enero de 2005 en el Boletín Oficial del poder 
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Ejecutivo Nacional. En la Tabla 1 se resumen los criterios considerados para la 
incorporación de nuevos COPs a la lista del convenio, los cuales requieren la evaluación 
científica de la toxicidad, vida media, bioconcentración y potencial de transporte a grandes 
distancias (UN/ECE, 1998; Muir y Howard, 2006). Las propiedades físico-químicas como 
el coeficiente de partición octanol-agua (KOW), factor de bioaconcentración (BCF), Presión 
de vapor y vida media serán explicadas con más detalle en la siguiente sección. 
 
 
Tabla 1. Criterios utilizados para la selección de COPs (UN/ECE, 1998) 
 
Propiedad Criterio 
Persistencia  Vida media  (T1/2): agua > 2 meses; 
sedimentos > 6 meses;  
suelos > 6 meses. 
Bioacumulación Factor bioacumulación (BAF) o concentración (BCF)  
 > 1000-5000; 
log KOW > 5. 
Transporte a largas distancias en el medio ambiente Reportes a distancia. 
PV > 1000 Pa  
T1/2 en aire > 2 dias 
Efectos adversos Perfil de riesgo, datos de toxicidad,  bioensayos 
KOW: Coeficiente de reparto octanol-agua: PV: presión de vapor 
 
 
El Convenio enumeró inicialmente doce contaminantes prioritarios clasificados 
según su origen y/o aplicación, en tres grupos: plaguicidas organoclorados, sustancias 
químicas industriales (PCBs, HCH) y subproductos no intencionales (PCDD/F; UNEP, 
2005). Recientemente incorporaron nueve compuestos más, entre los cuales se encuentran 
los éteres de bifenilos polibromados (PBDE; UNEP, 2009).   
La ubicuidad de los COPs en el medioambiente dificulta la asignación de fuentes de 
contaminación específicas, enfatizando la importancia de la evaluación de condiciones de 
referencia que permitan estimar el impacto de fuente locales (Borja y Collin, 2004). La 
elección del sitio de referencia debe centrarse en áreas donde el impacto antrópico 
percibido sea mínimo y las técnicas analítica utilizadas para la determinación de los COPs 




1.2.2. Propiedades de los COPs 
 
La distribución ambiental de los COPs está determinada por sus propiedades 
fisicoquímicas. La solubilidad en agua,  la presión de vapor, los coeficientes de reparto 
octanol-agua, aire-agua y la susceptibilidad a la degradación o transformación son 
consideradas propiedades claves que definen el comportamiento del compuesto en el 
ambiente (Mackay et al., 1997).  
 
Presión de vapor  
La presión de vapor y solubilidad en agua son propiedades de saturación que 
reflejan la capacidad máxima que posee una fase para disolver un compuesto. La presión 
que ejerce la fase vapor de un compuesto en equilibrio con su fase liquida o sólida se 
denomina presión de vapor (PV) y se encuentra determinada por la fuerzas de unión entre 
sus moléculas. La PV determina la volatilidad de un compuesto y por lo tanto tendrá un 
efecto importante en su distribución ambiental (Sage y Sage, 1999). En los compuestos 
orgánicos la PV está determinada por el momento dipolar y el tamaño molecular. A iguales 
masas moleculares la PV disminuye al aumentar el momento bipolar de la molécula. Para 
moléculas con igual momento bipolar, la PV disminuye al aumentar las masas moleculares 
(Connell, 1997). Los COPs son semivolátiles y tienen tendencia a repartirse entre las fases 
sólidas (suelos, vegetación) y el aire según la temperatura observándose su trasferencia 
desde áreas cálidas de evaporación  hacia áreas frías de condensación (Wania y Mackay, 
1995). La Comisión de Naciones Europeas, considera como criterio para la selección de 
COPs a aquellos compuestos cuya PV es mayor a 1000 pascales y su vida media en 
atmosfera es mayor a dos días. (UN-ECE, 1998). 
 
Solubilidad en agua y solventes no polares 
La solubilidad en agua (S) es determinante de la dispersión del contaminante en el 
ambiente y de su acción biológica. La solubilidad de un compuesto (soluto) depende de las 
fuerzas de atracción entre sus moléculas y las del solvente, si estas fuerzas resultan 
mayores que las existentes entre las moléculas del mismo soluto, la disolución será estable 
y el compuesto permanecerá en solución. Las moléculas orgánicas poco polares de los 
COPs se unen débilmente a las moléculas de agua, y por ende son poco solubles en este 
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solvente polar, propiedad que se acentúa al aumentar el tamaño molecular. Por el contrario, 
los COPs son muy solubles en los solventes no polares con los que forman uniones 
estables. En el ambiente los solventes no polares más importantes son la materia orgánica 
disuelta o particulada y los lípidos de la biota. Los lípidos presentes en la biota representan 
una mezcla compleja que contiene una gran cantidad de grupos no polares (esteres no 
polares o débilmente polares) y la solubilidad en ellos (lipofilicidad) determina sus efectos 
biológicos, su tendencia a bioacumularse y su toxicidad general (Connell, 1997).  
 
Constante de Henry 
La ley de Henry postula la relación lineal existente entre presión parcial (P) de un 
compuesto en función de su concentración en la fase acuosa (C AG). La pendiente de esa 
función es la constante de Henry (H): 
 
P = H / C AG 
 
La constante H resulta dependiente de la temperatura y del compuesto considerado. 
En general H decrece con el tamaño molecular dentro de una misma familia de compuestos 
(Harrad, 2001).  
 
 
Coeficientes de reparto octanol-agua y carbono orgánico-agua 
El coeficiente de reparto octanol agua (KOW) representa la relación entre la 
concentración del compuesto en la fase orgánica representada por n-octanol (COCT) y la 
fase acuosa en el equilibrio (CAG): 
 
KOW  = COCT / CAG 
 
Es una medida de la hidrofobicidad o la afinidad hacia los lípidos, de una sustancia 
disuelta en agua y ha sido utilizado para predecir la bioacumulación potencial de los 
contaminantes (Mackay y Fraser, 2000). 
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Otro parámetro de importancia es el coeficiente de reparto carbono orgánico agua 
(KOC) que describe el reparto de un compuesto entre la fase acuosa y el carbono orgánico 
del material particulado, suelo y/o sedimentos (Mackay et al., 1997; Boethling y Mackay 
1999). El carbono orgánico  (CO) resulta un compartimiento relevante donde los COPs se 
acumulan y el KOC es un parámetro clave que puede explicar gran parte de la variabilidad 
en el contenido de COPs de suelos y sedimentos (Lohman, et al, 2009). La estimación del 
KOC se basa en una simplificación que asume que solo el carbono orgánico es activo en los 
procesos de adsorción, pudiendo expresarse como: 
 
KOC = KP / Fracción de carbono orgánico 
 
 KP = C PART / CAG 
 
C PART = Concentración en la fase particulada (adsorbido) 
 
 
Persistencia, transformación y degradación 
El cambio en la estructura molecular ya sea por reordenamiento o por adición o 
pérdida de grupos sustituyentes, se denomina transformación y puede dar lugar a 
subproductos con un comportamiento ambiental y toxicidad diferente a la de los 
compuestos originales. El termino degradación usualmente se refiere a la rotura o 
fragmentación de la molécula que da lugar a productos finales mas simples que sus 
precursores (Fiedler y Lau, 1998). Ambos procesos ocurren en el medioambiente por 
interacción con otras sustancias químicas, frecuentemente facilitados por la incorporación 
de energía en forma de calor o radiación y por la intervención de organismos a través de 
diferentes procesos biológicos. La persistencia o resistencia a la degradación de los COPs 
es debida a la escasa reactivad conferida por sus estructuras moleculares. Las principales 
características moleculares que le confieren estabilidad son: la existencia de estructuras 
aromáticas simples, baja polaridad molecular y la elevada estabilidad de los enlaces 
carbono-halógeno, especialmente carbono-cloro (Connell, 1997). Cuando se requiere 
comparar la reactividad de los compuestos, es conveniente utilizar como expresión la vida 
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media (T1/2), es decir el tiempo requerido para la desaparición del 50% del compuesto 
(Larson y Weber, 1994). La vida media refleja la susceptibilidad del compuesto a ser 
degradado o transformado en el ambiente y depende no solo de sus propiedades 
intrínsecas, sino también de las características de los compartimientos ambientales. 
Factores tales como la luz solar, potencial redox y la comunidad microbiana afectan la vida 
media de un compuesto. Como resultado de estos procesos se producen subproductos o 
metabolitos con diferentes propiedades a las de los compuestos originales (Mackay et al., 
1994). 
 
Destino de los de COPs en los organismos 
Una vez absorbidos por el organismo, los COPs tienen dos destinos generales 
(Boelsterli, 2007). El primero es la acumulación del compuesto en los compartimientos 
lipídicos donde queda secuestrado por un tiempo determinado sin riesgo toxico inmediato. 
Solo durante una rápida liberación de grasas corporales es posible que el compuesto 
alcance altas concentraciones sistémicas. La segunda posibilidad es la conversión 
enzimática del compuesto a otro más hidrofílico de fácil eliminación. Este proceso llamado 
biotransformación puede incluir la adición o clivaje de un grupo funcional (Fase I) y la 




Bioacumulación es el proceso por el cual la concentración de una sustancia en un 
organismo acuático supera la concentración existente en el agua y es el resultado de su  
ingreso por todas las rutas posibles (absorción por la dieta, transporte a través de las 
superficies respiratorias,  absorción dérmica, inhalación; Gobas y Morrison, 2000). El 
proceso implica que el ingreso y la acumulación ocurran con mayor velocidad que su 
eliminación (por ejemplo por excreción y metabolización). La bioacumulación depende de 
la biodisponibilidad de la sustancia en el medio, es decir la facilidad o magnitud con la que 
el compuesto puede asimilarse o ingresar en un organismo. La biodisponibilidad está a su 
vez determinada por las propiedades fisicoquímicas del compuesto (Kow, S, vida media), 
las características del medio donde se encuentra y factores específicos del sitio como pH, 
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temperatura, potencial redox (Gobas y Maclean, 2003; Moermond et al., 2005). Uno de los 
aspectos más importantes de la bioacumulación se presenta cuando las concentraciones del 
contaminante se incrementan sucesivamente en cada nivel de la cadena trófica, proceso 
conocido como biomagnificación (Mackay y Fraser, 2000). 
Existen diversos modelos que permiten describir la bioacumulación, el más simple 
se basa en la estimación de factores de acumulación como reparto de los contaminantes 
entre dos fases, el organismo o biota (Cb) y el medio abiótico (Ca). Cuando el medio 
abiótico considerado es el sedimento se lo denomina factor de acumulación biota-
sedimento (BSAFs) y representa la razón entre las concentraciones normalizadas por 
lípidos y carbono orgánico, respectivamente:  
 
BSAF   =    (C biota/ flip) / (Csed/foc) 
 
Donde Cbiota es la concentración en la biota, flip la fracción lipídica de la biota, Csed la 
concentración en el sedimento y foc la fracción de carbono orgánico en el sedimento 
(Vallack el al, 1998; Mackay y Fraser, 2000; Gobas y Morrison, 2000). 
 
El uso de BSAFs se basa en el supuesto de una función lineal entre la concentración 
de los compuestos en el organismo y la concentración en el sedimento sin considerar 
mecanismos metabólicos de depuración o excreción. Muchos procesos pueden generar 
patrones más complejos, como sucede cuando existe un umbral de inducción enzimática, 
cinéticas de saturación, impedimentos estéricos, toxicidad a altas concentraciones, etc. 
(Cook y Burkhard, 1998), pero a pesar de estas limitaciones los BSAFs son utilizados 
frecuentemente en las evaluaciones de riesgo de los contaminantes como predictores de la 
concentración en peces y otros organismos (Lee, 1998; Micheletti, et al., 2007).  
 
Biotransformación 
La biotransformación de sustancias lipofilicas se basa en el aumento de la polaridad 
del xenobiótico para facilitar su excreción. Sin embargo, la biotransformación no implica 
siempre un proceso de detoxificacion o bioinactivacion. Existen muchos xenobióticos que 
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son convertidos metabólicamente a especies potencialmente más reactivas y toxicas, lo 
cual se denomina bioactivación. 
El primer paso en la biotransformación de un xenobiótico (Fase I) suele ser la 
oxigenación de la molécula. Las principales enzimas implicadas en esta reacción 
pertenecen a la superfamila del citocromo P450 (CYP), aunque otros sistemas enzimáticos 
tales como flavina-monooxinasas, alcohol dehidrogenasas y prostaglandina-sintetasa 
pueden cumplir con esta función frente a ciertos sustratos (Boelsterli, 2007). CYP es una 
superfamilia de enzimas encontradas en algunos procariotas y en todos los eucariotas, tiene 
una rol fundamental en la oxidación, reducción y peroxidación de un importante número de 
compuestos endógenos (esteroides, ácidos biliares, ácidos grasos, prostaglandinas) y 
exógenos (tóxicos de plantas, drogas, contaminantes). La diversificación evolutiva más 
significativa del sistema CYP ocurrió durante la transición desde el medio acuático al 
terrestre (Timbrell, 2001).  
Una  importante característica  de CYP es su fuerte  regulación y su inducción por 
determinados sustratos y xenobióticos. Para la mayoría de las CYPs la regulación es 
transcripcional, involucrando distintos mecanismos y factores transcripcionales.  El 
receptor aril hidrocarburo (AHR) es el factor de transcripción de CYP1A1, CYP1A2 y 
CYP1B1 y  los xenobióticos que actúan como ligandos incluyen importantes 
contaminantes ambientales como PAHs, PCDDs, PCDFs, PCBs.  La unión del ligando con 
el AHR también induce a  varias enzimas de la fase II, lo cual hace difícil la determinación 
de un único mecanismo por el cual estos compuestos ejercen su toxicidad. Sin embrago, 
existe suficiente evidencia científica para indicar al AHR como un factor implicado en los 
efectos tóxicos de estos contaminantes (Boelsterli, 2007; Timbrell, 2001). 
 
 
1.2.3. Concentraciones de referencia en sedimentos y tejidos biológicos. 
 
Una de las formas habituales para evaluar la significancia toxicológica de los 
contaminantes asociados a sedimentos o tejidos biológicos es mediante su comparación 
con los niveles guía de calidad o concentraciones admisibles. Estas concentraciones de 
referencia se han establecido en base a la información científica disponible sobre los 
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efectos biológicos de los contaminantes asociados al sedimento o su efecto debido a la 
ingesta de tejidos biológicos contaminados. Internacionalmente se reconoce la actividad 
del Canadian Council of Ministers of the Environment (CCME, 1999) el cual ha 
establecido un detallado protocolo para la determinación de niveles guía de calidad de 
sedimentos (Sediment quality guidelines, SQGs) y concentraciones guía de contaminantes 
en tejidos biológicos (Tissue Residues Guide, TRG), a la vez que recomienda un esquema 
minucioso para su utilización (Figura. 1). Los SQGs son las concentraciones por debajo de 
las cuales no se observan efectos biológicos adversos (thresold effect level, TEL) que se 
derivan del consenso entre modelos y estudios de campo o las concentraciones más bajas 
donde se observan efectos biológicos (lowest observable effect level, LOEL) derivadas de 
ensayos de laboratorio. De manera similar se han establecido concentraciones de referencia 
en los tejidos de la biota acuática, permitiendo evaluar el riesgo asociado a su consumo a 
través de la cadena trófica. En este caso establece la ingesta diaria admisible por peso 
corporal (TDI) de cada contaminante para mamíferos y aves (CCME, 2002). Los TDI son 
derivados de estudios de toxicidad donde se establecen los niveles más bajos de 
contaminantes donde se observaron efectos adversos (lowest observable adversal effect 
level, LOAEL) y los niveles máximos de contaminante donde no se observaron efectos 
adversos (no-observable adversal effect level, NOAEL), considerando la siguiente 
relación: 
 
TDI =  (NOAEL * LOAEL) 0,5 / factor de incertidumbre 
 
A partir de la ingesta media de especies claves, considerando aves y mamíferos 
como los principales consumidores, se han establecido concentraciones admisibles en 






























Figura 1. Protocolo recomendado para la utilización de niveles guía de calidad de 
sedimentos SQGs (CCME, 1999).  
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1.2.4. Bifenilos policlorados planares  
 
Los PCBs constituyen un grupo de COPs sintéticos que han sido utilizados en 
transformadores, capacitores, aislantes térmicos y en la fabricación de productos como 
tinturas, pinturas y lubricantes. Están formados por dos anillos bencénicos sustituidos con 
1-10 átomos de cloro (Figura 2). Teóricamente son posibles 209 congéneres, aunque en las 
mezclas técnicas solo existen una fracción de los congéneres posibles. Para su 
identificación individual se usa la numeración del 1 al 209 (Ballschmiter y Zell, 1980). Se 
caracterizan por su gran estabilidad  y resistencia a la descomposición con vidas media 
promedio del orden de los 10 a 20 años (Harner et al., 1995). Poseen una baja solubilidad 
en agua y el grado de lipofilicidad se incrementa con el número de cloros de la molécula 













Figura 2. Estructura molecular de los bifenilos policlorados 
 
 
Los llamados “dioxin like PCBs” (dlPCBs o PCBs coplanares) no poseen o poseen 
solamente un átomo de cloro en la posición orto de los anillos (2,2’,6,6’; Figura 2). La 
ausencia de sustituyentes en esta posición permite la rotación libre de los anillos a través de 
la unión fenil-fenil posibilitando la configuración plana.  Estos congéneres exhiben 
semejanzas estructurales y efectos tóxicos similares a los de la 2,3,7,8 tetraclorodibenzo-
dioxina (2,3,7,8TCDD; van den Berg et al. 1998). La potencia toxica de estos compuestos 
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tiene amplia correlación con la afinidad al AHR, siendo la unión del ligando al receptor 
optima cuando los dos anillos aromáticos toman una conformación plana. 
 
Los mecanismos reconocidos de toxicidad de los dlPCBs  incluyen: 
Disrupción del ciclo celular: alteración de la función de ciertos factores de transcripción y 
inhibidores ciclina-dependientes, los cuales controlan el ciclo celular.  
Estrés oxidativo: oxidación de grupos –SH, incrementos de [Ca2+] intracelular, 
producción de especies reactivas de oxigeno (ROS), daño oxidativo de bases del ADN. 
Carcinogénesis: si bien los mecanismos implicados no están totalmente elucidados, se 
reconoce su efecto  carcinogenético no genotóxico, en donde están implicados los efectos 
disruptivos del ciclo celular y de estrés oxidativo. 
 
Los efectos observados por exposición a estos compuestos en humanos y biota 
comprenden: interferencia en el desarrollo neuro-comportamental, en la actividad 
hormonal tiroidea, reproductora y en el sistema inmune. La posibilidad de adquirir una 
conformación plana potencia su actividad biológica y su adsorción a los componentes 
orgánicos del medio (Gustafsson, 1997;  Jonker, and Koelmans,  2002; Cornelissen, 2004). 
 
Los dlPCBs representan entre el 2 a 10% según la mezcla técnica considerada 
(Tabla 2) por lo que son necesarias técnicas de análisis que permitan detectarlos a nivel de 
ultra-trazas (partes por trillón). Su determinación presenta dificultad debido a dos factores: 
1- la baja abundancia con respecto al total de PCBs y 
2- la coelución con otros congéneres en la mayoría de las columnas de HRGC.  
 
Estas particularidades exigen una minuciosa purificación de los extractos y una  
separación de los congéneres coeluyentes. Varios estudios han demostrado que la afinidad 
diferencial del carbón activado por las moléculas planas permite el fraccionamiento de los 
congéneres planares y consecuentemente es adecuado como fase estacionaria de columnas 




Tabla 2. Contenido porcentual  de dlPCB en las mezclas técnicas Aroclors 
 
dlPCB 77 126 169 105 118 123 156 167 189 Total 
AROCLOR 1242           
Media 0,35 0,002 0,0001 0,40 0,71 0,02 0,03 0,005 0,0001 1,23 
Desvio estandar 0,15 0,001 0,001 0,11 0,56 0,01 0,05 0,003 0,00001 0,67 
           
AROCLOR 1254           
Media 0,08 0,010 0,013 4,32 8,01 0,28 1,06 0,26 0,025 10,5 
Desvio estandar 0,07 0,009 0,033 2,24 3,45 0,34 0,70 0,14 0,001 7,01 
           
AROCLOR 1260           
Media 0,02 0,002 0,014 0,07 0,59 0,008 0,48 0,17 0,14 1,12 
Desvio estandar 0,01 0,002 0,024 0,07 0,28 0,018 0,30 0,02 0,10 0,83 
 
 
Para facilitar la comparación y evaluación de los riesgos para la salud humana y los 
animales silvestres, se ha desarrollado un método normalizado de factores de toxicidad 
equivalente (TEFs; Tabla 3), respecto a la toxicidad de la 2, 3, 7,8 TCDD. Este esquema 
permite obtener el valor de Toxicidad Equivalente Total (TEQ), como sumatoria de los 
aportes de cada congénere individual según su abundancia y toxicidad relativa a la TCDD 
(Van den Berg ,1998). La organización mundial de la salud (WHO) establece los siguientes 
criterios para incluir en el esquema TEF a compuestos similares a las dioxinas: 
 
1. similitud estructural con las PCDD/F 
2. unión al AHR 
3. exhibir respuestas bioquímicas y toxicas mediadas por AHR 
4. ser persistente y acumulable en la cadena trófica 
 
Internacionalmente se reconocen niveles TEQ tolerables para consumo de alimentos 
(Ingesta diaria admisible, TDI), los cuales han sido evaluados por la Organización Mundial 
de la Salud (WHO, 1998). Para sedimentos se utilizan concentraciones TEQ de referencia 
canadienses, que son de carácter provisional (ISQG) y basadas en los niveles LOEL 
(CCME, 2003). También las normas canadienses establecen la concentración TEQ por 
encima de la cual los efectos son  probables (PEL). Estos niveles de referencias permiten 
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establecer rangos de concentraciones para  efectos negativos poco probables (TEQ < 
ISCG), ocasionales (ISQG < TEQ < PEL) o frecuentes (TEQ > PEL). 
El estudio de la relación entre los PCB totales (suma de 209 congéneres) y los dlPCB 
junto con el desarrollo de un modelo que describa esta relación permite facilitar el análisis 
y la evaluación del riesgo ambiental debido a la presencia de dlPCB sin necesidad de 
utilizar las técnicas más sofisticadas de análisis. Como forma de unificar reportes y 
simplificar las técnicas analíticas, internacionalmente es aceptada la suma de siete 
congéneres indicadores (PCBi) en lugar de los 209 congéneres (Kay et al, 2005; Babut et 
al, 2009). 
 





Tabla 4. Niveles de ingesta TEQ admisible en alimentos y concentraciones de referencia en 
peces para consumo y de calidad de sedimentos. 
Niveles de ingesta pgTEQ dia-1kg-1 
TDI- WHO 1998a 8  
TDI- EC 2006b 12  
Concentraciones de referencia en peces para consumo pgTEQ g-1 
Umbral de intervencion, CEE,2006e 3-6  
Limite máximo, CEE,2006e 8-12 
Niveles guía canadienses de calidad de sedimentos pgTEQ g-1 
ISCGc 0,85  
PELd 21  
a Ingesta diaria admisible considerada por la Organización Mundial de la Salud 
c Ingesta diaria admisible considerada por la Comunidad Económica Europea 
c Concentración de referencia provisoria 
d Concentración de efecto adverso probable  
eConcentraciones en peces destinados a consumo  humano, Comunidad Económica Europea 
 # PCB Sustitución o-Cl TEF 
0 o-PCB 
77 3,3’,4,4’ 0 0.0001 
126 3,3’,4,4’,5 0 0.1 
169 3,3’,4,4’,5,5’ 0 0.01 
1 o-PCB 
105 2,3,3’,4,4’ 1 0.0001 
118 2,3’,4,4’,5 1 0.0001 
123 2,3’,4,4’,5’ 1 0.0001 
 156 2,3,3’,4,4’,5 1 0.0005 
167 2,3’,4,4’,5,5’ 1 0.00001 
189 2,3,3’,4,4’,5,5’ 1 0.0001 
 33 
1.2.5. Éteres de difenilos polibromados (PBDE) 
 
La demanda de retardantes de llama halogenados se ha ido incrementando a causa de 
la elevada producción de materiales poliméricos inflamables.  Su principal acción es 
capturar radicales libres que se producen durante la combustión, lo cual previene la 
propagación del fuego. Los éteres de difenilos polibromados (PBDEs) presentaron las 
mejores características como ignífugos, una alta eficiencia en la captación de radicales 
libres a más bajas temperaturas y tienen una amplia compatibilidad con diversos materiales 
(Rahman, 2001; Orazio, 2005). Se utilizan en una importante variedad de productos de 
consumo general, como plásticos, equipos electrónicos, pinturas y textiles. Se adicionan a 
los materiales en un 3 al 30% de su peso luego de su polimerización, de manera que no 
existe una unión química con las moléculas de PBDE, lo cual tiene como consecuencia una 
fácil liberación al ambiente. Las moléculas de PBDE poseen dos anillos fenilos unidos por 
un puente éter sustituidos por 1 a 10 átomos de bromo (Figura 3); en función de la 
sustitución de átomos de bromo existen 209 congéneres posibles. Existen tres mezclas 
técnicas de PBBE, que difieren en el nivel de bromación (Tabla 5) y donde es posible 
encontrar aproximadamente 20 congéneres de los 209 isómeros posibles (Wit, 2002; 














Figura 3. Estructura molecular de PBDEs 
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                                            Composición (%) 
TetraBDE PentaBDE HexaBDE HeptaBDE OctaBDE NonaBDE DecaBDE 
Bromkal 70-5DE PeBDE 24-38 50-62 4-8     
Bromkal 70 PeBDE 25-44 45-70 <13.3 <0.3 <0.2 <0.2 <0.8 
Saytex 111 OctaBDE   10-12 43-44 31-35 9-11 0-1 
FR-1208 OctaBDE  <1.1 <8.6 45-62 31-36 <13 <1.6 
HFO 101 DecaBDE*     <0.8 0.3-3 97-98 
Adine 0102 DecaBDE**      <11 88-99 
Decabromobiphenyl DecaBDE**     0.85 21.8 77.4 
*En producción  actualmente            ** Escasa producción 
 
 
Las propiedades físico-químicas de los PBDE son similares a la de los PCBs: son 
altamente hidrofóbicos, con log Kow entre 5,08 a 8,70, que se incrementa  con el número 
de Br de la molécula. A pesar de la unión relativamente más débil Br-C, los PBBE resultan 
persistentes en el ambiente, aunque entre los diferentes congéneres se ha observado 
diferente susceptibilidad  a ser degradados (Hooper y McDonald, 2000; Palm et al, 2002; 
Wania y Dugania, 2002). 
Los PBDE fueron reportados en el medioambiente a partir de finales de la década de 
los 80, a partir de su detección en peces de ríos de Japón y Suecia (Watanabe et al, 1987; 
DeBoer et al, 1989). Desde su primer reporte hasta la actualidad se ha confirmado la  
presencia de PBDE en biota de sitios contaminados y en regiones remotas,  confirmando 
ser contaminantes globales. Adicionalmente, diversas investigaciones llevadas a cabo en la 
última década demostraron que las concentraciones tanto en biota como en leche materna 
muestran una tendencia creciente (Birmbaun y Staskal, 2004). 
Los congéneres dominantes en las matrices ambientales son generalmente los BDE-
47, 99 y 100, los cuales son los principales componentes de las mezclas pentabromadas. En 
cuanto a su afinidad al AHR, se ha demostrado que siete de los congéneres son activadores 
del receptor (Meerts et al., 2000; Murk, 1996; Murk et al., 1997). Los principales efectos 
de los PBBE se relacionan con neurotoxicidad y disrupción endocrina. La exposición 
neonatal durante el periodo de formación cerebral afecta el comportamiento espontáneo de 
la cría y causa disminución de las funciones de la memoria y aprendizaje (Eriksson et al., 
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2001; 2002). Debido a la competencia de los metabolitos hidroxilados de PBBE por  los 
receptores tiroideos, la exposición a PBDEs produce una reducción de los niveles séricos 
de la hormona tiroidea (Zhou et al., 2001; Peters et al., 2004). Resulta también de interés 
toxicológico la formación de dioxinas y  furanos polibromadas (PBDD/Fs) como 
consecuencia de la combustión de PBDE y cuya actividad biológica es similar a la de las 
dioxinas (Clarke et al., 2008). 
En la actualidad se han identificado metoxi-PBDE, estructuralmente relacionados a 
los PBDE, detectados en especies de algas rojas, esponjas, peces y mamíferos marinos 
(Gibble et al., 2003; Fieldman et al., 1999;  Hutteroth et al., 2007). Su posible origen es 
aun controvertido, ya que se ha los ha postulado como productos halogenados naturales o 
bien productos formados a partir de la metabolización de PBDE (Tauten et al., 2005).  
 
 
1.3. Área de Estudio: Cuenca del Plata y Río de La Plata 
 
La cuenca del Río de La Plata se extiende sobre 3,17 millones de km2, cubriendo el 
noreste y centro de Argentina, sudeste de Bolivia, parte del sur de Brasil, todo el Paraguay y 
gran parte de Uruguay (Figura 4), está habitada por 50 millones de personas y  tiene enorme 
importancia económica y social. La cuenca tiene cuatro sub-cuencas principales: la de los 
ríos Paraná, Paraguay, Uruguay y la del mismo Río de La Plata (Tossini, 1959). En la cuenca 
se localizan tres áreas críticas, que por su nivel de urbanización e industrialización sufren un 
elevado impacto antrópico: el área metropolita de San Pablo en Brasil lindante al Río 
Paranapanema, el Gran Rosario en la margen Oeste del Río Paraná y el área metropolitana de 
la ciudad de Buenos Aires en la costa Oeste del Río La Plata (UNESCO, 2006). 
El Río de La Plata (RLP) es un río mareal de llanura que desemboca al mar formado un 
enorme estuario. Posee dirección NO-SE con una longitud de cerca de 300 km, un ancho de 
40 km en la parte más estrecha y 230 km en la desembocadura (definida por la línea que une 
Punta Rasa y Punta del Este). Su superficie se estima en unos 30.000 km². El aporte de agua 
dulce desde la cuenca hacia el RLP, a través de los ríos Paraná y Uruguay, es de unos 20.000 
m³/segundo, que junto con los propios ríos de la Provincia de Buenos Aires y República 
Oriental del Uruguay, conforman una caudal  que oscila entre 12000 y 67000 m3/segundo, 
con un promedio de 28.000 m3/segundo que desembocan al mar (Freplata, 2003). 
 36 
En la costa Argentina, las aguas del RLP son usadas para consumo humano y como 
sumidero de aguas residuales de uno de los principales cinturones industriales y 
asentamientos urbanos de la cuenca del Plata, la denominada área metropolitana de Buenos 
Aires (AMBA; Ciudad de Buenos Aires y partidos del conurbano de la provincia del Buenos 
Aires; Figura 4) que cuenta con una población de 12 millones de habitantes y unos 30000 
establecimientos industriales (AABA, 2008). Alrededor de 2,2 millones de m3 de líquidos 
cloacales son volcados directamente al RLP a la altura del partido de Berazategui a 2.5 km 
de la costa (34º 41’ 44’’ Longitud E; 55º 09’ 98’’ Latitud S), los cuales solo reciben un pre-
tratamiento que comprende la eliminación de sólidos gruesos. El RLP también recibe el 
aporte indirecto a través de numerosos ríos y arroyos que desembocan al RLP y que a lo 
largo de su curso reciben las descargas de aguas residuales. Entre los más importantes se 
encuentran los ríos Matanza-Riachuelo, los cuales poseen una alta carga de contaminantes 
provenientes de aproximadamente 88.500 m3/día de desechos industriales y alrededor de 
368.000 m3/día de residuos domésticos (Castañe et al, 1998; Malpartida, 2001; Ronco et al, 
2008).  
El estudio de los flujos verticales de contaminantes mediante el despliegue de trampas 
de sedimento en cercanías a la desembocadura del emisario cloacal de Berazategui permitió 
medir flujos elevados de materia orgánica (1,9-2,5 g C cm-2 año-1) en donde predominaron 
compuestos de origen antropogénico como hidrocarburos alifáticos petrogénicos, hopanos, 
alquil bencenos lineales y PCBs (Colombo et al., 2007c). Estos aportes presentaron una clara 
variación estacional con flujos más elevados de contaminantes menos degradados en los 
meses de verano reflejando la descarga intensificada de arroyos y canales asociada a las 
lluvias más intensas durante el período estival. Los contaminantes asociados a partículas con 
alto contenido orgánico sedimentan en cercanía a la desembocadura del emisario y los 
arroyos, acumulándose en los sedimentos de fondo. Este proceso se refleja en las 
concentraciones elevadas de hidrocarburos alifáticos, hidrocarburos policíclicos aromáticos y 
PCBs en los sedimentos del área costera central lindera al AMBA, a diferencia de las 
observadas en las áreas norte y del sur RLP, con un decrecimiento exponencial con la 










































Figura 4. Cuenca del Plata. Áreas de muestro sobre los ríos Paraná y Uruguay. Abajo: 
Detalle y delimitación urbana del AMBA (Girola, 2006).  La flecha indica la  zona 
de descarga del emisario cloacal y las iniciales la ubicación de sitios de muestreo 
(FO: Formosa; CO: Corrientes; GY: Goya; ESQ: Esquina; LP: La Paz; GUA: 
Gualeguaychu; PDL: Paso de los Libres; MP: Muelle de Pescadores; QUI: 
Quilmes; BR: Bernal; BZ: Berazategui; RIA: Riachuelo). 
   
    
  
    
  




    
  
    
  


























1.4. El sábalo 
 
En la mayoría de los grandes ríos tropicales el aporte de detritos representa la 
principal fuente de materia orgánica de la cuenca, y los organismos detritívoros representan 
una gran parte de la biomasa (Allan, 1995). Estos organismos cumplen el importante rol de 
transferir carbono a los niveles superiores de la red trófica (Yossa y Araujo –Lima, 1998; 
Flecker, 2003) y por lo tanto resultan clave para la transferencia de contaminantes 
asociados a los detritos y sedimentos. Cerca del 60% de la biomasa íctica del RLP está 
representada por un detritívoro altamente especializado, el sábalo (Prochilodus lineatus), 
con una importante distribución a lo largo de toda la cuenca y un característico habito 
migratorio trófico (hacia el sur) - reproductivo (hacia el norte; Bonetto et al., 1969; Sverlij 
et al., 1993). Este hábito alimentario incrementa la exposición a los contaminantes 
asociados a las partículas que sedimentan en la zona costera del AMBA que es un área de 
alimentación preferida del sábalo. Esto se manifiesta en las elevadas concentraciones de 
contaminantes orgánicos detectadas en músculo. En efecto, las concentraciones de PCBs 
que son los contaminantes más críticos,  oscilaron entre 5-17  ppm superando el limite 
admisible de consumo de 2 ppm dispuesto por la USFDA (Colombo et al., 2007b), motivo 
por el cual la Dirección de Pesca del Ministerio de la Producción de la Provincia de 
Buenos Aires ha decretado la veda en el Río de La Plata. El consumo directo e indirecto de 
Sábalo a través de derivados, convierte a esta especie en una vía crítica de contaminación 
para el hombre. Además, debido a sus hábitos migratorios (Tablado et al., 1988; Oldani, 
1990; Sverlij et al., 1993), el Sábalo se ha convertido en un transportador de contaminantes 
a lo largo de la cuenca (Colombo et al, 2004; Speranza, 2008) 
 
 
1.5. Hipótesis y objetivos 
 
En el presente trabajo se estudia la dinámica de acumulación de dlPCB y PBDEs en 
Sábalos a partir del material en sedimentación y sedimentos subyacentes en la zona 
Metropolitana de Buenos Aires fuertemente impactada por la descargas antropogénicas, 
tomando como referencia áreas de menor impacto. En este trabajo se desarrollan las 




 Las partículas fuertemente orgánicas que sedimentan en cercanías a las descargas de 
efluentes son una fuente principal de dlPCB y PBDE para los organismos detritívoros. 
 El contenido de dlPCB y PBDE de las partículas en  sedimentación varía en función de 
las descargas y del contenido orgánico. 
 Los sábalos se alimentan de detritus antropogénico recientemente sedimentado que 
constituye la fuente de dlPCB y PBDEs. 
 La bioacumulación de dlPCB y PBDEs es congénere-específica y depende de su 







Evaluar el proceso de bioacumulación de dlPCB y PBDEs en el sábalo a partir del material 





 Optimizar las técnicas de análisis de dlPCBs y PBDEs. 
 Evaluar las concentraciones de dlPCBs y PBDEs en las partículas en sedimentación en 
el área de Riachuelo-Berazategui, contrastadas con áreas menos afectadas de los ríos 
Paraná y Uruguay.  
 Estudiar las diferencias composicionales de dlPCBs y PBDEs entre partículas en  
sedimentación y los sedimentos subyacentes. 
 Evaluar la concentración de dlPCB y PBDEs en sábalos del área Riachuelo-
Berazategui y de áreas menos afectadas de los ríos Paraná y Uruguay. 
 Estudiar la dinámica de acumulación de dlPCB y PBDEs en función de las 
características físico-químicas individuales de los congéneres. 
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Los muestreos fueron llevados a cabo por integrantes del LAQAB en el marco de 
diversos proyectos de investigación orientados al estudio de la distribución de 
contaminantes en el Río de La Plata (RLP), ríos Paraná y Uruguay, con especial énfasis en 
el área metropolitana de Buenos Aires (Figura 4).  
El estudio de la contaminación en la zona metropolitana consistió en el muestreo 
costero de 3 estaciones sobre el RLP (RLPc): Muelle de Pescadores (MP), Bernal (BER) y 
Quilmes (Q). Asimismo, se realizó el seguimiento temporal del material en sedimentación 
y el muestreo de sedimentos en el área del difusor cloacal de Berazategui (BZ) y el 
muestreo de sedimentos del Riachuelo (RIA). Como área de referencia se optó por 
localidades sobre el Río Paraná y Uruguay donde se colectaron sedimentos en el Paraná 
medio: La Paz (LP), Esquina (ESQ), Goya (GY), y en el río Uruguay: Paso de Los Libres 
(PDL) ,Gualeguaychu (GUA) y Concordia (CNC). 
Para el muestreo de sedimentos superficiales (0-5 cm) se utilizó una draga 
HydroBios tipo Van Veen de acero inoxidable; las muestras se colocaron en frascos de 
vidrio y fueron trasladadas al laboratorio y conservadas a 4-5º C hasta su procesamiento 
inicial dentro de las 24 hs.  
El muestreo de material en sedimentación se realizó mediante el despliegue de 
trampas fijas plásticas cilíndricas de 10 cm de diámetro. Se realizaron 14 muestreos entre 
agosto de 2002 y  febrero de 2006, desplegando trampas aguas arriba (n = 9) y abajo 
(n=12) del difusor, durante 24-48 Hs. Las muestras fueron trasladadas al laboratorio 
refrigeradas  a  4-5º C para su procesamiento inicial dentro de las 24 hs. 
La recolección de sábalos se realizó con trasmallos o redes de arrastre por pescadores 
locales en las localidades ubicadas sobre el Río de la  Plata (BZ: Berazategui; RLP: Berisso, 
Punta Lara y Atalaya) y los ríos Paraná y Uruguay (CO: Corrientes; GY: Goya; ESQ: 
Esquina; LP: La Paz; ANT: Antequera; ITU: Ituizango;  GUA: Gualeguaychu; PDL: Paso de 
los Libres). Cada pez fue pesado, medido y  se determino el sexo de acuerdo a la 
disponibilidad de vísceras. Posteriormente se extrajo parte del músculo dorso-lateral de cada 
ejemplar y se trasladaron al laboratorio refrigerados y conservados a -18º C  hasta su 
procesamiento. Se analizaron 375 sábalos (122 de BZ, 41 de RLP, 212 de PAR-UR),  
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combinados en 190 muestras compuestas agrupadas por fecha y sitio de muestreo 
considerando la homogeneidad de pesos y tallas. Los pesos de los ejemplares eviscerados se 
calcularon en base a la regresión  peso eviscerado versus  peso total obtenida de los sábalos 
con vísceras (n=370). No se ha considerado el sexo en el agrupamiento de las muestras 
compuestas  debido a la no disponibilidad de vísceras en parte de los ejemplares.  Las 
muestras colectadas sobre el Paraná fueron agrupadas en localidades al  norte (PARN) y sur 
(PARS) de Corrientes de acuerdo a lo observado por Speranza 2008, quién en base a 
parámetros morfométricos, contenido bioquímicos y concentración de contaminantes 
persistentes, distingue la existencia de una mezcla de distintos “stocks” de sábalos en el 
cauce medio del Paraná.  
 
 
2.2. Técnicas analíticas 
 
 
2.2.1. Procesamiento inicial y extracción  de partículas en  sedimentación  
 
En el laboratorio el material procedente de las trampas se centrifugó para eliminar el 
exceso de agua, se homogeneizó y se separaron alícuotas para la determinación de 
contenido de humedad y carbono orgánico. Entre 0,5 y 3 gramos de las partículas en  
sedimentación se extrajeron mediante sonicación repetida (n = 5) a 60 Khz por 15 minutos 
con una mezcla 2:2:1 éter de petróleo (EP): diclorometano (DCM): acetona (AC). El 
extracto se concentró a 0,5 ml para su posterior fraccionamiento y purificación. 
 
 
2.2.2. Procesamiento inicial y extracción  de sedimentos  
 
Las muestras de sedimentos se homogeneizaron, se tomaron sub-muestras para 
análisis granulométrico, para la determinación del contenido de materia orgánica calculado 
como perdida de ignición y del contenido de carbono y nitrógeno totales (Analizador 
elemental Termo-Finningan Flash 1112EA, realizado por otro integrante del laboratorio); 
el resto de material se secó a 35º-40ºC. La determinación granulométrica se realizó 
mediante el método de tamices y pipeta (Folk, 1969). Entre 5 y 15 gramos de sedimentos 
se extrajeron mediante sonicación repetida (n= 5) a 60 Khz por 15 minutos con una mezcla 
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2.2.3. Procesamiento inicial y extracción de músculo de sábalo  
 
Las muestras compuestas de músculo de sábalos se homogeneizaron con  
procesadoras de 250W. Una alícuota de homogenato se utilizó para la determinación de 
peso seco (100ºC durante 24 hs), el resto se congelo a -18ºC. Para la extracción orgánica se 
desecó 10 a 15 gr de muestra con SO4Na2 anhidro y se extrajo en soxhlet por 24 hs (~50 
ciclos), con igual mezcla de solventes que la utilizada para partículas y sedimentos. Los 
extractos fueron concentrados hasta peso constante para estimar gravimétricamente el 
contenido lipídico. Posteriormente se eliminaron los residuos grasos por tratamiento con 
H2SO4. El extracto resultante se concentró a 0,5 ml para su posterior fraccionamiento y 
purificación. 
 
2.2.4. Purificación y fraccionamiento de los extractos  
 
La optimización y resultados del procedimiento se discutirán en detalle en la sección 
2. Brevemente, el procedimiento consistió en dos purificaciones/fraccionamientos, el 
primero a través de columnas de gel de sílice eluídas en dos fracciones (F1: hidrocarburos 
alifáticos + PCBs; F2: PAHs, POCls, PBDE), y el segundo en columnas de carbón 
activado: silica gel donde se fraccionó la F1 para separar los congéneres de PCBs según 
sustitución (F1: 2; 3 y 4-o-PCBs;  F2: mono o-PCBs;  F3: no o-PCBs).  
 
2.2.5. Identificación y cuantificación de dlPCB  
 
El análisis de los dlPCBs se realizó por cromatografía gaseosa utilizando un detector 
de captura de electrones (HRGC/µECD; Agilent 6890N) y una columna capilar HP-5 de 30 
m x 0,25 mm x 0,25 µm. La optimización de la separación de los congéneres se logró 
mediante las condiciones detalladas en la Tabla 6. Adicionalmente se confirmó la identidad 
de los compuestos mediante cromatografía gaseosa acoplada a un espectrómetro de masas 
(HRGC/MS; Agilent 6850 / 5973N), utilizando una columna capilar HP-5 de 30 m x 0,25 
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mm x 0,25 µm y las condiciones cromatográficas resumidas en la Tabla 6. El detector de 
masas fue operado en el modo impacto electrónico a 70 eV, con la fuente de iones, 
cuadrupolo y interfase a 230º, 150º y 280 ºC respectivamente. La determinación de los 
congéneres 1-o-PCB IUPAC 105, 118, 123, 156, 167  y 0-o-PCB 77, 126, 169 (Tabla 3) se 
realizó por comparación de los tiempos de retención con los obtenidos de estándares 
auténticos (Accustandard; C-WNN). La confirmación de la identidad de los 0-o-PCB se 
realizó a través del monitoreo de iones específicos por HRGC/MS (SIM; Tabla 7). La 
cuantificación se efectuó mediante factores de respuesta calculados para cada congénere en 
soluciones estándares cubriendo un rango de 2 órdenes de magnitud (1, 5, 10, 50, 100 pg). 
 
 
2.2.6. Identificación y cuantificación de PBDEs  
 
El análisis de los PBDEs se realizó por cromatografía gaseosa acoplada a un 
espectrómetro de masas (HRGC/MS; GCMS Perkin Elmer Clarus 500), utilizando una 
columna capilar HP-5 de 30 m x 0,25 mm x 0,25 µm y las condiciones cromatográficas 
resumidas en la Tabla 6. El detector de masas fue operado en el modo ionización química, 
utilizando CH4 como gas de reacción y la fuente de iones, cuadrupolo e interfase a 230º, 150º 
y 280 ºC respectivamente. Se determinaron 39 congéneres (IUPAC 1, 2, 3, 7, 10, 8-11, 12, 
13, 15, 17, 25, 28-33, 30, 32, 35, 37, 47, 49, 66, 71, 75, 77, 85, 99, 100, 116, 118, 119, 126, 
138, 153, 154, 155, 166, 181, 183, 190) realizando la identificación mediante  el monitoreo 
de los iones M/z 79 y 81 y la comparación de los tiempos de retención con los obtenidos de 
estándares auténticos (Accustandard; BDE-AAP-A). La cuantificación se efectuó mediante 
factores de respuesta calculados para cada congénere en soluciones estándares cubriendo un 
rango de 2 órdenes de magnitud (1, 5, 50, 100 pg). 
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HexaCB 358, 360 
HeptaCB 392, 394 





2.2.7. Aseguramiento y control de la calidad 
 
Blancos de todo el proceso fueron realizados aproximadamente en número de uno cada 
diez muestras, observándose solo compuestos que interfirieron con la cuantificación del PCB 
169 con ECD, por lo tanto este congénere solo se  cuantificó a través de detector de masas.  
La exactitud de los análisis se evaluó mediante material de referencia certificado NIST Cod 
liver Oil 1588A (Concentraciones certificadas solo de 1-o-PCBs), obteniendo una 
recuperación promedio de 82±16% (n= 5). La precisión de las determinaciones en diferentes 
matrices se evaluó mediante determinaciones repetidas de sedimentos (n = 6) y músculo de 
sábalo (n= 4) utilizados como materiales de referencia internos del laboratorio. La muestra 
 HRGC/ECD HRGC/MS 
Gas Portador Helio Helio 
Flujo gas portador 2.5 ml/min 1  ml/min 
Columna HP-5 HP-5MS 
Temperatura Inyector 250°C 250°C 
Temperatura Detector 320°C 280°C 
Temperatura Inicial  65°C 65°C 
Temperatura Final 280°C 280°C 
Rampa 1 a 135°C 10°C/min 10°C/min 
Rampa 2 a 280°C 5°C/min 5°C/min 
Energía colisión  E I 70 eV 
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de sedimento fue tomada a 7 km de la costa del Río de La Plata, a la altura del Canal de 
acceso del Puerto de La Plata, en un área de depósito de sedimentos finos. La muestra de 
tejido se compuso de parte del músculo dorso lateral de 7 sábalos (49 ± 7,2 cm de talla y 3,6 
± 1,2 kg de peso) colectados en la localidad de Berazategui. La replicabilidad de  las 
determinaciones mostró una desviación de 27-41 % en sedimentos y de 5-20 % en el 
músculo. 
El límite de detección (DL) fue calculado como la desviación estándar de 
determinaciones del estándar mas bajo.  El DL fue de 1 y 2 pg para 1-o-PCB y 0-o-PCB 
respectivamente. Para PBDE el DL fluctúo entre 1 a 5 pg  desde triBDE a heptaBDE. 
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2.2.8. Cálculo de toxicidad equivalente total 
 
El cálculo de la toxicidad total equivalente TEQ se realizó considerando la 
concentración de cada dlPCB y su respectivo TEF (Van den Berg, 1998) para peces y 
mamíferos (Tabla 3):   TEQ = ∑ dlPCBi * TEFi 
Se consideró una concentración DL/2 para congéneres que presentaron 
concentraciones  por debajo del DL. 
 
 
2.2.9. Análisis estadístico 
 
Para el análisis estadístico se utilizo el software XLstat (Addinsoft SRL, Paris). Se 
realizó un análisis de correlación para comprobar relaciones entre la concentración de 
contaminantes y variables tales como la talla, peso, contenido de lípidos (peces); 
composición granulométrica, contenido de materia orgánica (sedimento y material en 
sedimentación). Para evaluar las diferencias entre pares de medias y entre pendientes de 
curvas de regresión, así como la significancia de los coeficientes de correlación se utilizo el 




2.3. Optimización de las técnicas de análisis: fraccionamiento de dlPCB y PBDEs.  
 
Con el objetivo de eliminar los compuestos interferentes en la cuantificación de 
dlPCBs y PBDEs que se encuentran presentes en los extractos complejos obtenidos 
mediante métodos no selectivos de extracción es necesario llevar a cabo su purificación y 
fraccionamiento. Para el análisis simultáneo de diferentes familias de analitos (por ejemplo 
PCBs, HCs, PBBE, POCLs, PAHs) la purificación y elución secuencial permite obtener 
fracciones separadas enriquecidas en los distintos compuestos a analizar. En la actualidad 
existen diversas técnicas para la purificación y fraccionamiento de estos compuestos, como 
cromatografia sobre columna de florisil, alumina o mediante HPLC (Stor-Hansen et al, 
1992; Covaci et al, 2006), de las cuales las utilizadas en esta tesis incluyen cromatografía 
sobre columnas rellenas de gel de sílice (fraccionamiento I) y gel de sílice: carbón activado 




2.3.1 Fraccionamiento I: Cromatografía sobre columna rellena de gel de sílice 
 
El objetivo de este ensayo fue evaluar la eficiencia del procedimiento habitualmente 
utilizado por el laboratorio (Colombo et al., 2005) para la  purificación y fraccionamiento 
de dlPCBs y PBDE. El procedimiento consiste en una columna de 1 cm de diámetro y 6 
cm de altura rellena con 1gr de silice desactivada con 3% de agua, a través de la cual se 
realizan dos elusiones sucesivas: F1: 6 ml EP y F2 5 ml EP:DCM. Para establecer la 
recuperación en cada fracción se realizó la elución de estándares de dlPCBs colectando 
sub-fracciones de 0,5-3 ml que posteriormente se concentraron y analizaron por HRGC-
ECD. Como se observa en la figura 5, la F1 contiene un 91 ± 3 % de los dlPCBs. 
Posteriormente se realizo el mismo ensayo con estándares de PBDE para comprobar su 
perfil de elución. Las sub-fracciones se analizaron por HRGC-MS, obteniendo un 83 ± 13 
% de los PBDE en la F2.  
Como resultado del fraccionamiento I se obtuvo una F1 en donde se cuantificaron los 
PCBs totales   y luego se sometió al segundo fraccionamiento II, mientras que la F2 libre 
de la interferencia de PCB pudo ser utilizada para la detección de  otros contaminantes, 













Figura 5.Curva de elución sobre columna de gel de sílice (Fraccionamiento I). La 


































Volumen eluido  (ml)
3-4 oPCB 2 oPCB 1 oPCB 0 oPCB
2.3.2 Fraccionamiento II: Cromatografía sobre columna rellena de gel de sílice: 
Carbón activado. 
 
La optimización del fraccionamiento II de los PCBs se llevo a cabo siguiendo las 
diversas metodologías utilizadas en la actualidad para las determinaciones de dlPCBs. Se 
utilizó una mezcla de Aroclors 1242, 1254 y 1260 enriquecida con los congéneres 
individuales 0-o-PCB: 77, 126, 169, la cual se eluyó sobre una columna rellena con gel de 
sílice y carbón activado 1:20. El principal objetivo fue obtener en fracciones separadas los 
2; 3; 4-o-PCBs, 1-o-PCBs y 0-o-PCBs optimizando en lo posible el consumo de solventes. 
Se realizaron  tres eluciones sucesivas: F1) éter de petróleo: diclorometano, F2) 
diclorometano: tolueno, F3) tolueno. En primera instancia se optimizó la activación del 
adsorbente (97, 99, 100%) y se realizaron ensayos con diferentes volúmenes de elución.  
Finalmente se optimizaron los volúmenes colectando sub-fracciones de 3-4 ml hasta 
completar la elución. El ensayo se realizó por triplicado. Cada sub-fracción fue 
concentrada y analizada por cromatografía gaseosa con detectores de captura electrónica. 
La figura 6 muestra los resultados de la optimización final de elución, la cual permitió el 
siguiente fraccionamiento: F1) 2; 3; 4-o-PCBs, F2) 1-o-PCBs, F3) 0-o-PCBs. Como se 
puede observar los congéneres 1-o-PCBs y 0-o-PCBs se encuentran en un 98 y 100% en 
las fracciones F2 y F3 respectivamente, mientras que entre un 88 a 97% de los 2; 3; 4-o-
PCBs eluyen en la fracción F1, encontrándose alrededor del 10% de los 2 o-PCBs en la 
fracción F2. Las fracciones F2 y F3 fueron las utilizadas en los análisis de dlPCBs. 
 




















La recuperación se evaluó analizando una mezcla de Aroclor 1254 enriquecida con 
congéneres 0-o-PCBs 77, 126 y 169. La recuperación osciló entre 69 – 75% para 0-o-PCBs 
y 75-108% para 1-o-PCBs. La recuperación de los congéneres individuales en cada 
fracción pueden observarse en la Tabla 8, mientras que en la figura 7 se observa el perfil 
cromatográfico obtenido en las tres fracciones. 
 
 
Tabla 8. Porcentaje de recuperación de dlPCB en las tres fracciones 
  
  F1 F2 F3 
Recuperación 
Total 
PCB 77     75 75 
PCB 126     69 69 
PCB 169     88 88 
PCB 105   107 0,4 108 
PCB 118   106 0,3 106 
PCB 123   79 0 79 
PCB 156   74 0,4 75 
PCB 167   74 2 76 
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Finalmente se realizó el análisis de una mezcla de Aroclors 1242: 1254: 1260 y se 
comparó los resultados con los esperados según el contenido porcentual reportado para estas 
mezclas (Rushneck et al., 2004). Como se observa en la figura 8, las concentraciones 





Figura 8. Contenido porcentual de dlPCB en  una mezcla Aroclor 1242: 1254: 1260 según 
















Rushneck, 2004 esta tesis
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 CAPITULO 3: RESULTADOS Y DISCUSIÓN 
 
3.1. Caracterización general y concentraciones totales de PCB,  dlPCB y PBDE. 
 
3.1.1. Material en sedimentación  
 
La Tabla 9 presenta la concentración de PCBs, dlPCBs y PBDEs en el material 
sedimentable del Río de la Plata comparado con otros ambientes. Las partículas colectadas 
en cercanías del difusor cloacal de Bz presentan concentraciones de PCBs, dlPCB y PBDE 
(69 ± 37, 6,1 ± 3,6 y  14,3 ± 9,3 ng g-1, respectivamente) comparables a las halladas en el 
material en sedimentación de los ríos Detroit y Niagara en Estados Unidos o en el delta del 
río Rin en Holanda (Marvin et al, 2002, 2007; de Boer et al, 2003). El importante flujo de 
partículas registrado (165-657 g m-2 día-1) junto con la moderada concentración de 
contaminantes generan un flujo diario de 2,5 ± 2,2 µg m-2 de dlPCB y 6,7 ± 5,1 µg m-2 de 
PBDE (Tabla 10) superiores en mas de dos órdenes de magnitud a los reportados en los 
Grandes Lagos en EEUU y lagos de Japón (Song et al, 2004; Ikenaqa et al, 2005). 
La variabilidad temporal observada en el contenido de PCBs y dlPCB en las 
partículas sedimentables sigue principalmente el comportamiento de la carga orgánica. Las 
partículas colectadas en primavera-verano presentan un contenido orgánico mas elevado 
(10,5 ± 5,7 % COT) y mayores concentraciones de PCBs y dlPCBs (88 ± 39 ng g-1 ps y 7,7 
± 3,7 ng g-1 respectivamente), mientras que en los meses de otoño-invierno el material 
menos orgánico (4,8 ± 4,2 %COT) contiene concentraciones inferiores de PCBs y dlPCB 
(50 ± 28 ng g-1 ps y 4,7 ± 3,2 ng g-1 respectivamente). La reducción del contenido orgánico 
y de contaminantes en los meses fríos y con menor precipitación junto a la observación de 
una composición mas fresca de contaminantes (PCB, hidrocarburos, lineal alquil bencenos) 
en los meses cálidos y húmedos ha permitido establecer como causa el arrastre más 
eficiente de los residuos desde los canales, puertos y sistema cloacal durante el período 
estival más lluvioso (Colombo et al, 2007). La contribución de los dlPCB al total de PCBs 
no presenta tendencias temporales, promediando el 8,7 ± 2,7 % para todas las muestras, 
reflejando una dinámica ambiental similar de todo el conjunto de PCBs. Para PBDE no es 




Tabla 9. Concentraciones de PCB, dlPCB y PBDE en material sedimentable del RLP 














ng g-1 peso seco 
dlPCB 
ng g-1 peso seco 
PBDE 
ng g-1 peso seco Referencia 
Berazategui Rango: 13 – 154 Media: 69 ± 37 
Rango: 0,57 – 14,3 
Media: 6,1 ± 3,6 
Rango: 1,9 – 26 
Media: 14 ± 9,3 Esta tesis 
Archipiélago de Estocolmo 33-440 0,16 – 2,2  Ishaq et al 2002 
Lago Maggiore. Italia  3,45  Castro Jimenez, 2008 
Lago Ontario. USA a  8 -3 2,4 - 34 Marvin, 2007 
Delta del Río Rin. Holanda   9,2 - 21 de Boer, 2003 
Río Detroit. Michigan. USA  1,3 -137  Marvin, 2002 
Emisario Boston. USA1 160-3600   Eganhouse y Sherblom, 2001 













Berazategui Rango:  5-99 Media: 28 ± 23 
Rango:  0,24 – 9,4 
Media: 2,5 ± 2,2  
Rango: 741– 15036 
Media: 6752 ± 5131 Esta tesis 
Reservorio Taiwan. Corea   0,0005-0,01  Chi, 2007 
Lago Suwa. Japón  0,00027-0,20 0,0003-0,10  Ikenaka, 2005 
Lagos Michigan y Huron. USA    1,0 – 3,0 Song , 2005 
Grandes Lagos. USA    0,50 - 2,7 Lingyan,2005 
Lago Superior.USA 0,0004-0,003   0,22-0,87 Song, 2004 
Lago Thun. Suizaa 0,013   1,88 Bogdal,2008 
Lago Michigan.USA 0,030-0,090    Scheneider,2002 
Mar de Botnia. Suecia 0,023-0,047    Strandberg,1998 
Lago Ontario.USA 0,10    Li, 2009 
Lago Esthwaite. Gran Bretaña 0,79-1,27    Sanders, 1996 
Lago Espejo de los Lirios. 
México1 2,0-2,7    Piazza,2009 




Las concentraciones de contaminantes en los sedimentos responden básicamente a la 
variación de los aportes desde fuentes puntuales y a las diferencias de textura ya que los 
contaminantes se asocian preferentemente a los materiales más finos y orgánicos. Como 
puede apreciarse en la Tabla 11 y Figura 9, la composición granulométrica de los 
sedimentos del Río Paraná (PAR), Uruguay (UR) y costa del Río de La Plata (RLPc) esta 
dominada por la fracción arena (53-99%), con menores porcentajes de limo y arcilla (0,1-
35% y 0,1-7% respectivamente) con excepción de los sedimentos de La Paz que poseen un 
mayor contenido de finos (limo: 24%, arcilla: 29%). En cercanías del difusor  de 
Berazategui (BZ) y en Riachuelo (RIA) los sedimentos muestran una predominancia de 
texturas finas (limo: 76 5  y 33  12 %, arcilla: 11 5 y 22 16  % respectivamente).   
Existe una correlación positiva significativa entre el contenido de finos y materia 
orgánica de los sedimentos, reflejando la asociación del detritus orgánico con limos y 
arcillas (Figura 10). En RIA se observa un exceso de materia orgánica, reflejando la 
contribución de vertidos y efluentes antrópicos que debido a la proximidad a las fuentes y 
bajo hidrodinamismo (6,2 m3/día; SAyDS, 2008) se acumula eficientemente en los 




Tabla 11. Contenido medio de carbono orgánico total (COT) y composición 
granulométrica de los sedimentos. 
 
 % CO % Arenas % Limos % Arcillas 
Paraná-Uruguay 0.09  ± 0.08 81.2  ± 24.6 9.5  ± 11.2 9.4 ± 13.5 
RLP costa 0.18 ± 0.04 81.5 ± 18.9 16.6 ± 18.8 1.9 ± 1.1 
Berazategui 1.80 ± 0.61 15.9 ± 6.9 72.6  ± 5.4 11.5  ± 4.4 
Riachuelo 6.7  ± 2.7 44.7  ± 21.7 33.5  ± 11.9 21.7  ± 16.4 
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       Figura 9. Contenido medio de carbono orgánico total (COT) y composición 
granulométrica de los sedimentos 
 
 
Figura 10. Relación entre el contenido de carbono orgánico total (COT) y finos (limos + 
arcillas) de los sedimentos en ríos Paraná, Uruguay (PAR-UR) y Río de La Plata 
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La regresión entre el contenido de carbono orgánico total y los contaminantes 
permite identificar los aportes en exceso. En los sedimentos de PAR-UR, RLPc y BZ se 
observa una regresión significativa (R2= 0.49 y 0,77 para dlPCB y PBDE respectivamente) 
con el contenido de COT, con un claro exceso de los contaminantes en RIA en relación con 




































Figura 11.Relación entre el contenido carbono orgánico total (COT) y la concentración de 
dlPCB (arriba) y PBDE (abajo)  en los sedimento de los ríos Paraná, Uruguay 
(PAR-UR), Río de La Plata costa (RLP), Berazategui (BZ) y Riachuelo (RIA)  
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En las Tablas 12 y 13 se resumen la información de las concentraciones totales de 
PCBs, dlPCB y PBDE en los sedimentos observadas en esta tesis y en otros sitios del 
mundo. Las concentraciones muestran una tendencia creciente desde el PAR - UR < 
RLPc< BZ< RIA. Los promedios generales de dlPCB y PBDE se elevan 1500 y 3000 
veces a lo largo de este gradiente. Las bajas concentraciones de PCBs, dlPCBs y PBDE en 
los sedimentos de PAR - UR (PCBs: 0.73 ± 0.79; dlPCB: 0.04 ± 0.05; PBDE: 0,01 ± 0,003 
ng g-1 ps) reflejan la ausencia de fuentes locales significativas, permitiendo que estas áreas 
puedan ser consideradas como sitios de baja contaminación y las concentraciones puedan 
utilizarse como línea de base. Concentraciones comparables a las halladas en PAR y UR 
han sido reportadas en la costa no impactada de los lagos Superior y Huron en Estados 
Unidos (Shen et al, 2009), en la costa y lagos del norte de China (Wang et al, 2006; Pan et 
al, 2010) y en cuencas alejadas de impacto antrópico de Estados Unidos y Gran Bretaña 
(Allchin, 1999; Hale et al., 2001).  
En RLPc los sedimentos muestran concentraciones un orden de magnitud superior 
(PCBs: 4.5 ± 2.9; dlPCB: 0.42 ± 0.22 ng g-1 ps; PBDE: 0,32 ± 0,39 ng g-1) a las observadas 
en PAR - UR. Este patrón no se alteró al realizar la normalización de las concentraciones 
con respecto al contenido de COT (PCBs: 585 ± 427 ng g-1 COT vs. 2717 ± 2387 ng g-1 
COT; dlPCB: 45 ± 31 ng g-1 COT vs. 245 ± 164 ng g-1 COT; PBDE: 12 ± 9 ng g-1COT vs. 
77 ± 79 ng g-1 COT). Estas concentraciones más elevadas reflejan el aporte desde los 
efluentes pluviales, cloacales e industriales del AMBA entre los cuales se destacan el 
difusor cloacal de Berazategui y los arroyos que canalizan una gran parte de los efluentes 
del área (Riachuelo, Sarandí, Santo Domingo, Don Bosco, Jiménez).  
El difusor cloacal de BZ es una de las importantes fuentes de contaminación hacia el 
RLP debido a la emisión de flujos significativos de material en sedimentación con elevado 
contenido orgánico y de contaminantes (Colombo et al, 2005a; 2005b; 2006, 2007). La 
concentración de PCBs dlPCB y PBDE hallada en los sedimentos de este sector (PCBs: 
46± 16; dlPCB: 3.2 ± 0,70 ng g-1 ps; PBDE: 4,0± 1,4 ng g-1) resultan comparables a las de 
ríos East y Yangtze de China (Shen, 2006; Li et al, 2009) y Nilo de Egipto (El-Kady et al, 
2007) que reciben el aporte de importantes centros urbano-industriales. Otro de los aportes 
de contaminantes hacia el RLP provienen del Riachuelo; las concentraciones de PCBs, 
dlPCB y PBDE halladas en los sedimentos de este curso de agua (PCBs: 934 ± 597; 
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dlPCB: 25 ± 16 ng g-1 ps; PBDE: 26 ± 15 ng g-1) son comparables a las de sitios altamente 
contaminados como el área central del lago Ontario en Canadá (Metcalfe y Metcalfe, 
1997), la bahía Newark sobre el río Passaic en Estados Unidos (Pruell et al., 2000), el delta 
del Río Pearl en el sur de China (Zheng et al, 2004; Mai et al, 2005) o áreas altamente 
industriales como Bitterfeld en Alemania (Brack et al, 2000) lo cual confirma su 
importancia como fuente de estos contaminantes hacia el RLP. 
La toxicidad equivalente total (TEQ) calculada en base a los factores de toxicidad 
(TEF; WHO, 1998) fue evaluada con respecto a las guías de calidad de sedimento 
canadienses (CCME, 1999), los cuales establecen los niveles de efecto probable (PEL= 
21,5 pgTEQ g-1) y de umbral de efecto (TEL= 0,85 pgTEQ g-1) para la vida acuática. 
Ninguna de las muestras de sedimentos de PAR-UR y RLPc  posee concentraciones TEQ  
que superen la concentración TEL, llegando solamente al 0,05-15% (0,0004-0,13 pgTEQ 
g-1) del nivel guía. Las muestras de BZ poseen concentraciones TEQ (0,36-0,63 pgTEQ g-
1) que alcanzan entre 45 -75% de la concentración TEL. Finalmente en RIA, todas las 
muestras superan  la concentración TEL, alcanzando concentraciones que representan entre 
el  3-40% de la concentración PEL. Estas concentraciones TEQ máximas son comparables 
a las reportadas para sedimentos de los Ríos Detroit en Estados Unidos (Kannan, 2001),  
lodos  provenientes de plantas  de tratamiento de Corea (Ju, 2009) y España (Eljarrat, 
2003). 
Los procesos de transformación que afectan a los compuestos durante la deposición 
de las partículas y la mezcla con material antiguo se reflejan en el pronunciado 
empobrecimiento del contenido orgánico del sedimento. Los sedimentos de BZ exhiben un 
contenido COT cuatro veces inferior al del material sedimentable (relación promedio 
material sedimentable / sedimento = 4,1). La existencia de una intensa degradación de los 
compuestos orgánicos es apoyada por la observación de una rápida eliminación de 
hidrocarburos n-alcanos (mas biodegradables) y el concomitante incremento de 
hidrocarburos no resueltos en los sedimentos (Colombo et al, 2005). 
Una tendencia similar a la de la materia orgánica, pero de menor magnitud presentan 
las concentraciones de PCBs dlPCB y PBDE en base al peso, promediando un relación 
material sedimentable / sedimento de 1,5; 1,9 y 2,5 respectivamente. La comparación de las 
concentraciones expresadas en función del contenido de COT permite evaluar la 
 59 
persistencia de los contaminantes en relación a los compuestos orgánicos más lábiles: una 
relación material sedimentable / sedimento < 1 refleja una menor degradación de los 
compuestos. La relación material sedimentable / sedimento para las concentraciones de 
PCB, dlPCB y PBDE en función del contenido COT son de 0,40; 0,61 y 0,42  
respectivamente, mostrando el carácter persistente de estos compuestos (Tabla 14). Los 
procesos de deshalogenación de PCB y PBDE en sedimentos óxicos y anóxicos han sido 
ampliamente estudiados y consisten principalmente en la formación de congéneres con un 
menor número de sustituciones, sin una apreciable disminución de las concentraciones 
generales (Fagervold et al, 2005; Anderson y MacRae, 2006; He et al, 2006; Guan et al, 
2009; Kim et al, 2010).  
 
Tabla 12. Rango de concentraciones de dlPCB (media ± desvío estándar) en sedimentos del 
RLP y de otros sitios del mundo. 
 
SITIO PCB ng g-1 peso seco 
dlPCB 
ng g-1 peso seco 
TEQ 
pg g-1 peso seco Referencia 
Ríos Paraná-Uruguay 0,02-1,59 (0,73 ± 0,79) 
0,004-0,117 
(0,04 ± 0,05) 
0,0004-0,017 
(0,01 ± 0,01) Esta tesis 
Rio de La Plata costa 
2,1-10,3 
(4,5 ± 2,9) 
0,18-0,75 
(0,42 ± 0,22) 
0,02-0,11 
(0,06 ± 0,04) Esta tesis 
Rio de La Plata Berazategui 
25-65 
(46 ± 16)  
2,5-4,13 
(3,2 ± 0,7) 
0,36-0,63 
(0,44 ± 0,13) Esta tesis 
Riachuelo 
246-1846 
(934 ± 597) 
6-50 
(25 ± 16) 
0,8-8,9 
(2,5 ± 1,7) Esta tesis 
Lagos Superior y Huron. USA  0,009-27 >1 – 9,3 Shen, 2009 
Bahía Jiaozhou. China 0,65-33 0,046-1,06 7,9 - 30 Pan, 2007 
Península Shandong. China 0,2-0,6 0,021-0,054 0,03- 0,08 Pan, 2010 
Río Nilo. Egipto 0,3-7,8 1,461-2,244 0,19 -  0,54 El-Kady, 2007 
Ríos Haige y Dagu Drainage. China 0,9-153 0,036-3,154 0,1 - 21 Liu, 2007 
Río Nakdong. Corea (lodos activados)  0,045-13,2 0,26-7,61 Ju, 2009 
Río East. China  0,048-0,270 0,042-0,45 Ren, 2009 
Bahía Meiliang-Lago Taihu. China  0,160-0,321 0,3 - 0,4 Qiao, 2006 
Río Detroit y Rouge. Michigan. USA 1-10900 1,21-249 0,12 - 6,9 Kannan, 2001 
Hong Kong. China 18-26 0,5-9,84 0,69 - 4,69 Kueh y Lam, 2008 
Cataluña. España (lodos activados) 22-40 3,16-9,5 1,9-6,6 Eljarrat, 2003 
Beijin. China (lodos activados) 66-157 0,841-2,096 0,45-1,00 Li, 2009 
Estuario Turtle (derrame). Georgia. USA 9600-567000 1252-3092 162 - 2991 Kannan, 1997 




Tabla 13. Rango de concentraciones de PBDE (media ± desvío estándar) en 
sedimentos del RLP y de otros sitios del mundo. 
 
 
SITIO PBDE ng g-1 peso seco Referencia 




(0,01 ± 0,003) 
Esta tesis 
 
Rio de La Plata costa 
 
0,063-0,89 
(0,32 ± 0,39) 
Esta tesis 
 
Rio de La Plata Berazategui 
 
2,5-5,6 






(26 ± 15) 
Esta tesis 
 
Ríos sin fuentes cercanas. Gran Bretaña 
Ríos impacto urbano-industrial. Gran Bretaña 
Ríos con fuentes industriales. Gran Bretaña 
<0,3 - 0,6 
<0,3 - 9,2 
239-898 
Allchin,1999 
Virginia. USA <0,05-523 Hale, 2001 
Holanda 0,7-17,6 De boer, 2003 
Portugal 0,5-20 Lacorte, 2003 
North Carolina. USA 132 Hale,2003 
Delta Pearl.China 0,15-13,01 Zheng, 2004 
Lago Michigan.USA 1,67-3,34 
Song , 2005 
Lago Huron.USA 1,02-1,87 
Delta Río Pearl. China 0,04-94,7 Mai, 2005 
Delta Yangtze Pearl.China 2,08-3,89 Shen, 2006 
Mar interior. China 0,07-5,24 Wang, 2006 
Río Niágara. USA nd-148 Samara, 2006 
Lago Superior: USA 0,49-3,14 Marvin, 2007 
Bahía Jiaozhou. China 0,282-5,51 Pan, 2007 
Bahía Massan. Corea 12,0-57,0 Moon, 2008 
Lago Ontario. Canadá (lodos) 1626 ±  576 Song, 2006 









Tabla 14. Contenido de carbono orgánico total (COT) y concentraciones medias de 
PCB, dlPCB y PBDE en peso seco y normalizadas por COT en el material 
en sedimentación y sedimentos de Berazategui. 
  
 Material en 
sedimentación 
ng g-1 peso seco 
(ng g-1 COT) 
Sedimento 
superficial 
ng g-1 peso seco 





COT (%) 7,4 ± 5,6* 1,8 ± 0,61* ~4,1 
PCBs 69 ± 37 (1269 ± 972)* 
46 ± 16 
(2575 ± 574)* 
~ 1,5 
(~ 0,40) 
dlPCBs 6,1 ± 3,6  (106 ± 82)* 
3,2 ± 0,73 
(172 ± 35)* 
~ 1,9 
(~ 0,61) 
PBDE 14± 9,3* (145 ± 130) 
4,0 ± 1,4* 
(337 ± 253) 
~ 3,5 
(~ 0,43) 







En la Tabla 15 se resumen los promedios de talla, peso, contenido lipídico y 
concentraciones de PCBs, dlPCB y PBDE para las muestras de Sábalos colectadas en el 
Río Uruguay, Paraná y Río de la Plata. En concordancia con lo citado por Speranza (2008), 
los sábalos de PAR-UR presentaron tallas y pesos promedio similares a las halladas en 
RLP (p < 0,01), con un promedio general de 42 ± 5 cm y 1,8 ± 0,8 kg respectivamente, 
siendo 35 a 40 cm y 1 a 2 kg los rangos de talla y peso más frecuentes. Los sábalos 
colectados en BZ presentaron talla y peso promedio superiores a los observados en los 
otros sitios (46 ± 4 cm y 2,8 ± 0,9 kg respectivamente), siendo 45 a 50 cm y 2 a 3 kg los 
rangos de talla y peso más frecuentes.  
Los promedios generales de las concentraciones de PCB, dlPCB y PBDE expresadas 
en base húmeda se elevan más de un orden de magnitud a lo largo del gradiente UR < 
PARN< RLP< PARS< BZ, mientras que las concentraciones normalizadas por el contenido 





Tabla 15. Peso, talla, contenido lipídico y concentraciones medias en peso húmedo y 
base lipídica (entre paréntesis) de PCB, dlPCB y PBDE en sábalos 
 
Las bajas concentraciones de PCBs, dlPCBs y PBDE en los sábalos de UR (PCBs: 
0,04 ± 0,05 µg g-1; dlPCB: 2,9 ± 2,4 ng g-1; PBDE: 0,24 ± 0,10 ng g-1 ph) son consistentes 
con los resultados de los sedimentos y reflejan la ausencia de fuentes locales significativas 
y un escaso ingreso de sábalos migrantes, lo cual permite considerarlas como valores de 
referencia. Esto es confirmado por la comparación con los resultados reportados para peces 
de áreas alejadas con escaso impacto antrópico en el Artico (Braune et al, 2005), en el Mar 
Adriático (Carsolini et al, 2005), que presentan concentraciones comparables a las 
registradas en Sábalos del Río Uruguay (Tabla 16). 
En PARN los promedios se elevan un orden de magnitud con respecto a los sábalos 
de UR (PCBs: 0,39 ± 0,58 µg g-1; dlPCB: 24 ± 36 ng g-1; PBDE: 0,60 ± 0,39 ng g-1 ph), 
reflejando el ingreso de organismos migradores provenientes del Río de la Plata y la 
posible existencia de fuentes locales a lo largo de la cuenca. En RLP y BZ los sábalos 
muestran concentraciones dos órdenes de magnitud superior a las de UR consideradas de 
referencia (PCBs: 1,9 ± 1,8 y 4,3 ± 3,2 1,9 ± 1,8 µg g-1; dlPCB: 134 ± 123 y 279 ± 243 ng 
g-1; PBDE: 14 ± 7,8 y 45 ± 44  ng g-1 ph). Este aumento de las concentraciones en los 
sábalos de BZ y RLP refleja la exposición a COPs por ingesta de detritus antropogénico 
altamente contaminado en el Río de la Plata y su posterior transferencia vía migración 






µg g-1 ph 
(µg g-1lip) 
dlPCBs 
ng g-1 ph 
(ng g-1 lip) 
TEQ 
pg g-1 ph 
(pg g-1 lip) 
PBDE 
ng g-1 ph. 
(ng g-1 lip) 
UR 2,2 ± 0,89 43,9 ± 4,4 7,0 ± 3,8 0,04 ± 0,05 (1,6 ± 2,5) 
2,88 ± 2,39 
(89 ± 132) 
0,52 ± 0,60 
(20 ± 33) 
0,24 ± 0,10 
(17 ± 18) 
PARN 1,6 ± 0,70 42 ± 5,2 3,3 ± 3,6 0,39 ± 0,58 (6,6 ± 8,0) 
24 ± 36 
(467 ± 501) 
0,78 ± 2,4 
(168 ± 192) 
0,60 ± 0,39 
(29 ± 1,5) 
PARS 2,0 ± 0,87 43 ± 5,9 13 ± 12 3,2 ± 4,3 (20 ± 52) 
228 ± 391 
(1227 ± 2833) 
138 ± 283 
(539 ± 828) 
18 ± 41 
(130 ± 141) 
RLP 2,0 ± 0,6 41 ± 5,0 9,3 ± 5,1 1,9 ± 1,8 (17 ± 12) 
134 ± 123 
(1319 ± 945) 
58 ± 53 
(438 ± 390) 
14 ± 7,8 
(628 ± 501) 
BZ 2,8 ± 0,9 46 ± 4,0 21 ± 1,2 4,3 ± 3,2 (18 ± 7,9) 
279 ± 243 
(1174 ± 564) 
168 ± 212 
(701  ± 710) 
45 ± 44 
(204 ± 138) 
Umbral de intervención CCE,2006: 3-6 pgTEQ  g-1 peso húmedo 
Límite máximo para consumo humano CCE,2006: 8-12 pgTEQ g-1 peso húmedo 
Límite máximo para consumo humano USFDA,2001: PCB: 2  ug g-1 peso húmedo 
 63 
hacia Paraná, con un fuerte impacto en las concentraciones de sábalos capturados en el 
sector de PARS (PCBs: 3,2 ± 4,3 µg g-1; dlPCB: 228 ± 391 ng g-1; PBDE: 18 ± 41 ng g-1 
ph).  
A fines comparativos, la Figura 12 confronta las concentraciones de PCB, dlPCB y 
PBDE en los diferentes sitios en función de los rangos de peso. Las diferencias entre 
estaciones de muestreo se aprecian más claramente en los rangos mejor representados de 1-
2, 2-3 y 3-4 kg para los que pudo colectarse una mayor cantidad de individuos. Al igual 
que los promedios generales se observa una tendencia creciente desde el UR < PARN < 
PARS < RLP < BZ. En PARS y BZ en donde se ha logrado una mejor representación de 
los rangos de pesos, es posible observar el incremento en las concentraciones de  PCB, 
dlPCB y PBDE con al aumento del peso corporal. Una tendencia menos marcada se 
observa en las concentraciones estandarizadas por contenido lipídico (Figura 13), 
reflejando que parte del incremento en las concentraciones en función del peso corporal es 
debido a un aumento de los lípidos con el incremento de la talla del sábalo. 
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Tabla 16. Concentraciones medias en peso húmedo y base lipídica (entre paréntesis) de PCB, 











Sitio Especies PCB (µg g-1 ph) Referencia 
Mar Artico. Canadá Gadus,Boreogadus,Reinharditius, 
Somniosus 
0,001-2 Braune,2005 
Costa de Hong Kong. China Johnius,Siganus,Platycephalus, 
Inegocia 
0,003-0,009 Kueh,2008 
Costas de Florida y Alabama. 
Golfo de México.USA 
Largemouth bass, catfish 0,029±0,031 Lewis,2002 
Bahía San Francisco. USA Shark,white croaker 0,013-0,19 Greenfield,2005 
Hudson River.USA Striped bass, eels 0,65-3,4 Ashley,2004 
Río Michigan. USA Varias especies 0,04-6,0 Giesy,1994 
  dlPCB (ng g-1 ph) 
TEQ 
 (pg g-1)  
Costa de Italia, Norte de 
Península Antártica  Tuna,Swordfish,Antartic tootfish 0,2-8,0   Carsolini,2005 
Río Nilo. Egipto Tilapia   0,15-0,37 El-kady,2007 
Costa de Hong Kong. China Johnius,Siganus,Platycephalus,Inegocia   0,01-0,17 Khue,2008 
Costa Italia. Mar  Adriático Peces marinos 0,11-13,9 1,7-3,1 Storelli,2008 
Lago Ontario. Canadá Lake trout   22±27 Helm,2008 
Mar Báltico y Lagos. Finlandia  Herring, salmon   4,9-14 Isosaari,2005a 
Mar  Mediterráneo. Mullets 5,0-8,0   Masmudi,2007 
Laguna Venecia. Italia   0,1-10,3   Micheleti,2006 
Lake Michigan.USA Chinook salmon 39-230   Jackson, 2001 
  PBDE (ng g-1 ph)  
Costa oeste de Canadá Sole 5,0-2,2 Ikonomu,2002 
Cuenca río Cinca. España   Barbus 1,3-297 Eljarrat,2004 
Mar Báltico y Lagos. Finlandia Herring, salmon 3,0-7,9 Isoahari,2005 
North Carolina, Maryland   0,2-5,5 Hayward, 2007 
Costa de Italia, Norte de 
Península Antártica 
Peces marinos 0,09-151 Borguesi, 2009 
Estuario río Pearl.China Mullets, tonguefish, 
spinefoot,eelgoby,silage 
0,12-1,03 Yu,2009 

















UR PARN PARS RLP BZ
 
Figura 12. Concentraciones medias en base húmeda de PCB (µg g-1), dlPCB y PBDE (ng g-1) 
en sábalos de cinco rangos de peso (< 1, 1-2; 2-3, 3-4 y > 4 kg) de cada sitio de 
muestreo (UR: Uruguay; PARN: Paraná Norte; PARS: Paraná Sur; RLP: Río de la 
Plata; BZ: Berazategui). La línea punteada roja indica el nivel máximo 
















































UR PARN PARS RLP BZ
Figura 13. Concentraciones medias en base lipídica de PCB (µg g-1), dlPCB y PBDE (ng g-1) 
en sábalos de cinco rango de tallas (< 1;1-2; 2-3; 3-4 y >4 kg) de cada sitio de 
muestreo (UR: Uruguay; PARN: Paraná Norte; PARS: Paraná Sur; RLP: Río de 

































Con el objeto de caracterizar la variación de los contaminantes en función del 
contenido de lípidos se analizó la relación lípidos-concentración de PCB, dlPCB y PBDE. 
Como se observa en la Figura 14 la relación lípidos-concentraciones resulta similar para 
PARS, BZ y RLP (p 0,05), mientras que en UR, PARN se observa una mayor dispersión 
y pendientes menores. Estas diferencias reflejan la menor exposición y disponibilidad de 
contaminantes en los sábalos provenientes de áreas prístinas (PARN y UR) comparados 
con los provenientes del RLP y BZ o migrantes desde estas zonas (PARS). Similarmente 
Bentzen, 1996 observó diferentes pendientes en la relación concentración de PCB versus 
contenido lipídico de truchas de los Grandes Lagos, dependiendo del tipo de cadena trófica 
y fuentes de contaminación existentes. 
De acuerdo a Speranza, 2008 la optimización energética en la dieta de los sábalos los 
lleva a alimentarse de barros contaminados por efluentes urbano-industriales ricos en 
materia orgánica de fácil asimilación. La abundancia de materia orgánica en la dieta de los 
sábalos de Berazategui favorece el rápido engorde de los peces y facilita la acumulación 
paralela de los COPs lipofilicos y otros trazadores cloacales como esteroles fecales y 
alquilbencenos lineales (LABs). A su vez los contaminantes orgánicos producirían una 
alteración en el metabolismo lipidico del sábalo que favorece la acumulación de grasas 
musculares neutras (triglicéridos), lo que a su vez facilita la bioacumulacion de 
contaminantes orgánicos lipofilicos, constituyendo un mecanismo de retroalimentación 
positiva (Speranza, 2008). Como consecuencia las concentraciones de PCB, dlPCB y 
PBDE en sábalos de PARS, RLP y BZ son comparables a las halladas en peces de ríos con 
un elevado impacto antrópico como los ríos Hudson y Michigan y la Bahía de Chesapeake 
en Estados Unidos ( Jackson et al, 2001; Ashley et al, 2004; Baker et al, 2004). 
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Figura 14. Relación entre la concentración en PH de PCB, dlPCB y PBDE en sábalos 
colectados en el Río (UR), PARN, RLP y BZ y el contenido de lípidos. 
 
PCB PAR-UR = 0,0024 Lip - 0,0007
R² = 0,29
PCB PARS = 0.31 Lip - 0.86
R2 = 0.82



















UR PARN PARS RLP BZ
PBDE BZ = 1,8 Lip + 4,5
R² = 0,26




















dlPCB BZ = 17 Lip - 70
R² = 0,64
dlPCB PARS = 26 Lip - 111
R² = 0,69






















Con respecto a los riesgos para la salud humana, la agencia de alimentos y drogas de 
Estados Unidos (USFDA, 2001) establece un límite admisible de 2 g g-1 ph en peces 
destinados al consumo humano (21 CFR 109.30). Este límite es superado en los sábalos 
mayores de 2 kg de PARS, RLP y BZ, con la excepción del rango de 3-4 kg de RLP 
considerado un efecto de submuestreo de esta talla en este sitio. En todos los sitios las 
concentraciones promedio de los sábalos menores a 2 kg se encuentran por debajo del 
límite reglamentado por la USFDA. 
 La toxicidad equivalente total (TEQ) calculada en base a los factores de toxicidad 
(TEF; WHO, 1998) fue evaluada con respecto a las últimas recomendaciones y normativas 
de Comunidad Europea (CEE, 2006), donde se establece el umbral de intervención (3-6 pg 
TEQ g-1 ph) y niveles máximos en peces para consumo humano (8-12 pg TEQ g-1 ph). 
Como se observa en la Figura 15 en UR todos los rangos presentaron concentraciones TEQ 
promedio inferiores al umbral de intervención, reflejando una escasa o nula contribución 
de sábalos migradores del Río de la Plata y la ausencia de fuentes locales significativas. 
Los sábalos de PARS, RLP y BZ mayores a 1 kg presentaron concentraciones medias TEQ 
superiores al límite máximo para consumo humano, con la excepción del rango de 3-4 kg 
de RLP. En PARN, como resultado de la mezcla de individuos migratorios y la posible 
presencia de fuentes de contaminación locales, los rangos de 1-2 y 2-3 kg presentan 
concentraciones medias TEQ cercanas o superiores al umbral de intervención. Mientras 
que el rango de peso de 3-4 kg presenta concentraciones medias TEQ superiores al límite 
máximo admitido para consumo humano (Figura 15).  
Estos resultados indican que la utilización de los limites TEQ de la CEE resultan más 
restrictivos que las concentraciones de PCB tolerables impuestas por la USFDA. Según 
ambas reglamentaciones los sábalos con pesos superiores a 2 kg representan un riesgo para 
la salud en PARS, RLP y BZ. Mientras que según los límites máximos TEQ de la CEE, en 
estos mismos sitios el consumo de sábalos mayores a 1kg constituye un riesgo potencial 
para la salud e indican que en  PARN los mayores a 1 kg se encuentran por encima del 
umbral de intervención, el cual impone un seguimiento de los niveles e identificación de 


























Figura 15.Concentraciones medias en base húmeda de equivalentes tóxicos (TEQ: (pg g-1) 
en sábalos de cinco rangos de peso (< 1, 1-2; 2-3, 3-4 y > 4 kg) de cada sitio de 
muestreo (UR: Uruguay; PARN: Paraná Norte; PARS: Paraná Sur; RLP: Río de 
la Plata; BZ: Berazategui). Las líneas punteadas indican la concentraciones de 
intervención (azul; 3-6 pg g-1 ph) y máximas (roja; 8-12 pg g-1 ph) para consumo 

























3.2. Composición y fuentes de dlPCBs  
 
 
3.2.1. Material en sedimentación 
 
El perfil de congéneres presentes en el material en sedimentación refleja la 
composición inicial de las fuentes y la acción de los procesos de degradación y/o 
transformación de la señal. Como ha sido reportado en numerosos estudios de fuentes de 
PCB (Sakurai et al, 2002; Kim et al, 2009; Shen et al, 2009), las mezclas Aroclor 1242, 
1254 y 1260 representan el principal aporte de PCB hacia el Río de la Plata (Colombo et 
al, 2005).  
En la Figura 16 se representa la composición de dlPCB para el material sedimentable 
y para las posibles fuentes consideradas en esta tesis: mezclas técnicas Aroclor, emisiones 
causadas procesos de combustión (madera y carbón) y la manufactura metalúrgica (Ogura 
et al, 2001; Abad et al, 2006; Choi et al, 2008; Liu et al, 2009). En todas las mezclas 
técnicas el contenido de dlPCB se debe fundamentalmente a la contribución de 1-o-PCB y 
únicamente en las mezclas menos cloradas (Aroclor 1242) se presenta una mayor de 
proporción de 0-o-PCBs dada por la contribución de tetraCB 77 (Rushneck et al, 2004). En 
las mezclas de Aroclor 1242 y 1254, los dlPCB mayoritarios son los pentaCB 105 y118, 
mientras que las mezclas más cloradas Aroclor 1260 presentan una mayor una contribución 
de los hexaCB 156, 167 y heptaCB 189. En las emisiones derivadas de procesos de 
combustión predominan los pentaCB 105, 118 y tetraCB 77 (Dyke, 2003; Liu et al, 2009, 
Ba et al, 2009), mientras que en las emisiones desde plantas metalúrgicas se ha reportado 
una alta proporción de 0-o-PCBs 126 y 169 (Yu et al, 2006), en contraste con su reducida 
presencia en las mezclas de Aroclor.  
Todas las muestras del material sedimentable colectado en BZ presentaron 
concentraciones detectables de los congéneres pentaCB 118, pentaCB 156 y hexaCB 167. 
Para el resto de los congéneres las frecuencias de detección siguieron el siguiente orden 
decreciente: pentaCB 105 (95% de las muestras) > tetra CB 77 (90%) > heptaCB 189 
(79%) > pentaCB 123 (71%) > pentaCB 126 (67%) > hexaCB 169 (43%).  
La composición de dlPCBs del material en sedimentación es similar a la de las 
mezclas Aroclor, con una clara predominancia de los congeneres 1-o-PCB (94 ± 6%) sobre 





































































































































TeCB 77 PeCB 126 HxCB 169 PeCB 105
PeCB 118 PeCB 123 HxCB 156 HxCB 167
HpCB 189 45CB/6+ 7CB
seguido por  pentaCB 105 (17 ± 8 %) > hexaCB 156 (14 ± 4 %) > hexaCB 167 (7 ± 6 %) > 
pentaCB 123 (5 ± 4%) > heptaCB 189 (2 ± 3%). En el caso de los 0-o-PCBs, el congénere 
tetraCB 77  exhibe la mayor proporción (4 ± 4%), con un aporte minoritario de los dlPCBs 
hexaCB169 y pentaCB126 (0,5 ± 0,9% y 0,008-0,06% respectivamente. Este patrón 
coincide con los dlPCB predominantes en las mezclas de Aroclor de mediana cloracion. 
Basado en el perfil general de 41 congéneres, Colombo et al. (2005) estimó un aporte 1:2:1 
de las mezclas aroclor 1242:1254:1260 para el material sedimentable de esta área. Si se 
toma esta misma mezcla, el patrón de dlPCB en el material sedimentable se encuentra 
enriquecido en tetraCB 77 y pentaCB 123, lo cual indicaría la existencia de fuentes 







Figura 16. Composición de dlPCB y relación 4+5CB / 6+7CB en el material en sedimentación 
en BZ, formulaciones técnicas Aroclor (Ar) incluyendo mezclas entre 1242, 1254 
y 1260 (0:2:1 y 1:2:1, respectivamente), emisiones de combustión de carbón (CC) 
y madera (CM), plantas metalúrgicas de aluminio (MAl) y cobre (MCu), 
producción de cemento  (PCem) y hierro (PFe).  
 
 
Material sedimentable Mezclas técnicas Emisiones 
 73 
La decloración reductiva de PCB que ocurre en ambientes anóxicos produce una 
reducción del número de cloros por molécula, sin remover la totalidad de los átomos de 
cloro ni afectar la integridad del anillo bifenil (Quensen III et al, 1998). La decloración 
anaerobia observada en sedimentos causa una perdida preferencial de meta-Cl y para-Cl 
con la consecuente acumulación de congéneres menos clorados y con una predominante 
sustitución de orto-Cl (Tiedje et al, 1993; Bzdusec et al, 2006; Fagervold et al, 2007). Los 
dlPCB poseen meta-Cl y para-Cl susceptibles de ser removidos por decloración reductiva, 
lo que ha sido constatado en experiencias de laboratorio con sedimentos inoculados con 
microorganismos deshalogenadores (Quensen III et al, 1998; Ho et al, 2010). Otros 
experimentos demuestran que la tasa de decloración decrece con el numero de cloros de la 
molécula (Borja et al, 2005). Con el objetivo de evaluar la existencia de procesos de 
degradación que alteren la composición de dlPCB del material sedimentable se consideró 
la relación de tetra más penta clorobifenilos sobre hexa más heptaclorobifenilos 
(4CB+5CB / 6CB+7CB). En los meses de primavera-verano esta relación resulta 
significativamente más elevada (3,99 ± 0,92; p  0,05)  que en los meses de otoño-invierno 
(2,81 ± 0,92), reflejando una mezcla más envejecida con pérdida de dlPCB menos clorados 
en los meses de otoño-invierno. Este patrón es consistente con lo observado para PCBs 
totales por Colombo et al, 2007 y refleja el aporte de residuos más frescos durante el 
periodo estival más lluvioso por arrastre más eficiente de los tributarios contaminados que 
descargan al Río de la Plata. Estos resultados indican una dinámica ambiental de los dlPCB 






























































































































TeCB 77 PeCB 126 HxCB 169 PeCB 105
PeCB 118 PeCB 123 HxCB 156 HxCB 167
HpCB 189 4+5 CB/6+7CB
3.2.2. Sedimentos  
 
En la Figura 17 se representa la composición de dlPCB en sedimentos y en las 
principales fuentes consideradas en esta tesis. En las mezclas de Aroclor el contenido de 
dlPCB se debe principalmente a la presencia de 1-o-PCB fundamentalmente los pentaCB 
105 y118 en las mezclas aroclor 1242 y 1254 y los hexaCB 156, 167 y heptaCB 189 en  las 
mezclas mas cloradas de Aroclor 1260. Mientras que únicamente en las mezclas menos 
cloradas 1242 se encuentra una mayor de proporción de 0-o-PCBs dada por la contribución 
de tetraCB 77 (Rushneck et al, 2004). En las emisiones derivadas de procesos de 
combustión predominan los pentaCB 105, 118 y tetraCB 77 (Dyke, 2003; Liu et al, 2009), 
mientras que en las emisiones de plantas metalúrgicas se ha reportado una alta proporción 
de 0-o-PCBs 126 y 169 (Yu et al, 2006). 
 
Figura 17. Composición de dlPCB y relación 4+5CB / 6+7CB en sedimentos,  mezclas 
técnicas, Aroclor (Ar), emisiones provenientes de combustión de carbón (CC) y 
madera (CM), plantas metalúrgicas de aluminio (MAl) y cobre (MCu), producción 
de cemento  (PCem) y hierro (PFc). 
Sedimentos Mezclas técnicas Emisiones 
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En sedimentos el pentaCB 118 fue el congénere con mayor frecuencia de detección 
(96% de las muestras), seguido por el pentaCB 105 (88%) > tetra CB 77 (80%) = pentaCB 
156 (80%) = hexaCB 167(80%)  = heptaCB 189 (80%) > pentaCB 123 (64%) > pentaCB 
126 (60%) > hexaCB 169 (40%). 
En el área PAR-UR solo se encuentran en niveles detectables los congéneres 
pentaCB 105, 118 y hexaCB 156, los cuales han demostrado ser los dlPCBs mas ubicuos 
en el ambiente (Hope et al 1997; Kannan et al, 2004; Borga et al, 2005). En los sedimentos 
de RLP, BZ y RIA se observa una clara predominancia de los congeneres 1-o-PCB (92-
100%) sobre  los 0-o-PCBs. Entre los 1-o-PCBs el congénere pentaCB 118 es 
predominante (42%-55%), seguido por los dlPCBs pentaCB 105 (20-31%) > hexaCB 156 
(6-16%).> hexaCB 167 (5-8%) > pentaCB 123 (6-9%) > heptaCB 189 (2-6%).  En el caso 
de los 0-o-PCBs, el congénere hetraCB 77 (2-7%) exhibe la mayor proporción, con un 
aporte minoritario de los dlPCBs hexaCB169 y pentaCB126 (0,01-0,4% y 0,008-0,06% 
respectivamente). Este patrón de predominancias coincide con lo reportado para otros 
sitios, como el lago Maggiore en Italia (Castro Jimenez et al., 2008), rio Han en Corea 
(Kim et al., 2009) y Grande Lagos en Estados Unidos (Shen et al., 2009), reflejando el 
aporte predominantes de las formulaciones técnicas. 
Si bien la información obtenida del análisis de dlPCBs resulta insuficiente para 
determinar con exactitud el aporte de cada tipo de mezcla, es posible reconocer en los 
sedimentos de RLPc, BZ y RIA una similitud con la mezcla 1:1 1254: 1260 establecida 
para los sedimentos del área costera mas impactada del Río de La Plata (Colombo et al, 
2005). Estos sedimentos muestran con respecto a la mezcla 1:1, un mayor contenido de los 
congéneres tetraCB 77 y pentaCB 123, posiblemente provenientes de fuentes distintas a las 
mezclas técnicas. Las emisiones provenientes de otros procesos no parecen ser una fuente 
significativa ya que se caracterizan por una elevada proporción de 0 o-PCBs (10-50%), que 
contrasta con la baja contribución observada en los sedimentos analizados en este trabajo. 
La relación 4CB+5CB/6CB+7CB, resulta más elevada en los sedimentos de PAR-
UR (5-50), debido a la clara predominancia de pentaCB, con la excepción de Paso de los 
Libres (1,5) donde posiblemente exista una fuente distinta a la del resto de las estaciones 
de PAR-UR. La predominancia de pentaCB, particularmente los congéneres 105 y 118 
refleja su abundancia en las mezclas técnicas y también se ve favorecida por su movilidad 
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atmosférica dada por su menor peso molecular y mayor presión de vapor con respecto a los 
6CB y 7CB (Kim et al, 2009).  
Entre los sedimentos de RLPc, BZ y RIA la relación 4CB+5CB/6CB+7CB no 
presenta diferencias significativas (p  0.05), si bien es posible observar un leve 
incremento desde RLP (2,5±1,3) < BZ (4,2±1,0) <RIA (4,8±2,6). En BZ y RIA la relación 
se asemeja a la encontrada en mezclas técnicas Aroclor 1254 y 1260 en una proporción 
1:3, mientras que en los sedimentos de RLP existe una disminución de congéneres livianos 
(4CB y 5CB) en relación a los mas clorados y más persistentes (6CB y 7CB), reflejando 
una mayor alteración de la señal. Las relaciones más elevadas en RIA y BZ sugieren 
mezclas más frescas donde se preservan los congéneres livianos menos persistentes y/o, un 
enriquecimiento en 4-5CB debido a la declorinación reductiva de los más pesados. 
La relación 4CB+5CB/6CB+7CB en los sedimentos de BZ es similar a la observada 
en el material en sedimentación, lo cual indica una acumulación de dlPCB sin una 























La figura 18 presenta la composición de dlPCB en sábalos y en las principales 
fuentes consideradas en esta tesis. En sábalos el pentaCB 118 fue el congénere con mayor 
frecuencia de detección (97% de las muestras), seguido en orden decreciente por el tetra 
CB 77 (95%), el pentaCB 156 (93%), pentaCB 167 (92%), pentaCB 105 (91%), pentaCB 
123 (89%), similar al  heptaCB 189 (89%), y el pentaCB 126 (87%).  
En todos los sitios los sábalos muestran una clara predominancia de los congéneres 
1-o-PCB (83-95%) sobre los 0-o-PCBs. Entre los 1 o-PCBs el congénere pentaCB 118 es 
predominante (48%-54%), seguido por los dlPCBs pentaCB 105 (15-18%), hexaCB 156 
(11-14%), hexaCB 167 (5-7%),  pentaCB 123 (6-9%),  heptaCB 189 (2-4%). En el caso de 
los 0-o-PCBs, el congénere tetraCB 77 (4-10%) exhibe la mayor proporción, con un aporte 
minoritario de los dlPCBs hexaCB169 y pentaCB126 (0,4-1% y 0,1-2,0 % 
respectivamente). En comparación a las mezclas técnicas Aroclor de mediana cloración 
(1242 y 1254),  los sábalos presentan una mayor contribución de los congéneres pentaCB 
123 y hexaCB 156, similar al perfil de la combustión de madera, mientras que se observa 
una reducción en la contribución del pentaCB 105. 
Este patrón de composición coincide con lo reportado por Bhavsar et al., 2007 para 
22 especies de peces provenientes de los Grandes Lagos y ríos de Canadá  y con lo 
reportado en salmónidos de los  lago Michigan (Willians et al.,1992) y Eire (Kosloswski et 
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Figura 18. Composición de dlPCB y relación 4CBTe+5CB / 6CB+7CB en sábalos de de los 
ríos Uruguay (UR), Paraná norte (PARN), Paraná Sur (PARS), Río de la Plata 
(RLP), y Berazategui (BZ) y mezclas técnicas Aroclor (Ar), emisiones 
provenientes de combustión de carbón (CC) y madera (CM), plantas 
metalúrgicas de aluminio (MAl) y cobre (MCu), producción de cemento 
(PCem) y hierro (P Fe). 
Sábalos Mezclas técnicas Emisiones 
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3.3. Composición y fuentes de PBDEs  
 
3.3.1. Material en sedimentación  
 
La figura 19 presenta la contribución de los diferentes congéneres de PBDE en las 
partículas sedimentables y en las formulaciones comerciales (La Guardia et al, 2006). En 
las formulaciones técnicas pentabromadas (DE-71, Bromkal 70-5) existe un aporte 
predominante de tetra-BDE (BDE 47= 38-43%) y penta-BDE (45-49% BDE 99 y 8-13% 
BDE 100), mientras que en las mezclas octabroadas (DE-79, Bromkal 78 8DE) predomina 
el congénere heptaBDE 183 (81-98%) con una menor contribución de los hexaBDE 153 
(1-16%) y 154 (<1-1%). Los congéneres 153 y 154 han sido considerados indicadores de 
mezclas octabromadas, las cuales fueron utilizas con mayor intensidad a las pentabromadas 
en la década de los `80 mientras que partir de 1999 su demanda global se redujo un 50% 
(WHO, 1994; BSEF, 2006). Otro de los congéneres indicadores de mezclas octabromadas 
es el heptaBDE 183 (Zegers et al, 2003), pero como ha sido notado previamente en la 
literatura, en el ambiente no se encuentra en niveles detectables o solo se halla presente en 
muy bajas proporciones (Zhu y Hites, 2004; Marvin et al, 2007)  
En todas las muestras del material en sedimentación se encontraron concentraciones 
detectables de tetraBDE 47 y pentaBDE 99, mientras que la frecuencia de detección del 
resto de los congéneres presentó el siguiente orden: pentaBDE 100 (91%)= hexaBDE 153 
(91%)> triBDE 28 = tetraBDE 49 (73%) >hexaBDE 154 (64%)=tetraBDE 66 (64%) > 
heptaBDE 183 (27%). Los congéneres triBDE 15 y pentaBDE 85 no fueron detectados en 
las muestras de material sedimentable. 
Similarmente a lo observado en las mezclas pentabromadas, en el material en 
sedimentación se evidencia la predominancia de los congéneres tetraBDE 47 (38 ±14%) y 
pentaBDE 99 (37 ± 8,2%) y una menor contribución de los congéneres hexaBDE 153 (12 
± 9,5%) y 154 (9,4 ± 7,3%), pentaBDE 100 (5,1 ± 1,9%), heptaBDE 183 (5,3 ± 2,1%) y 
triBDE 28 (3 ± 5%). Este patrón refleja un aporte predominante de las formulaciones 
técnicas pentabromadas y una menor contribución de mezclas octabromadas (DE-79; 79-
8DE) indicada por la presencia del heptaBDE 183.  
En el material sedimentable la alteración de la señal original correspondiente a las 
mezclas técnicas puede responder a la existencia de procesos de transformación. Uno de 
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los principales procesos que ocurren en sedimentos anaeróbicos es la deshalogenación 
microbiana con consecuente producción de congéneres menos bromados (Gerecke, 2005; 
He et al, 2006). La degradación de los congéneres tetraBDE 47 y pentaBDE 99 
mayoritarios en las mezclas pentabromadas, lleva a la formación de triBDE 17 y 28 (para y 
orto sustitución) y tetraBDE 47, 49 y 66 (meta, para y orto del sustitución) 
respectivamente. De tal forma la presencia de congéneres minoritarios en las mezclas 
comerciales, pero reconocidos como subproductos de debromación provee indicios de los 
procesos de degradación que hayan tenido lugar en el medio. De estos pasos de 
degradación, la deshalogenación reductiva del pentaBDE 99 al tetraBDE 47 es dominante 
y la relación 47/99 es un indicador de la  transformación de la señal original. En las 
mezclas pentabromadas esta relación es de 0,79-0,95, la degradación preferencial del 
pentaBDE 99 y la menor reactividad del tetraBDE 47 hace que esta misma relación puede 
elevarse significativamente (Torkarz III, et al, 2008). Sin embargo, la significación de este 
paso de degradación puede enmascararse por los procesos de volatilización diferencial de 
ambos congéneres que resulta generalmente en un enriquecimiento del 47 que es más 
volátil en áreas remotas (Song et al. 2004). En cuanto a la degradación del congénere 
heptaBDE 183, mayoritario en las mezclas octabromadas, lleva a la formación de 
hexaBDE 154 y 153 (meta y para sustitución; Robrock, et al 2008). 
La relación 47/99 en el material en sedimentación colectado en los meses cálidos y 
de mayor precipitación es de 0,5-1,2 dentro del rango de la observada en las mezclas 
técnicas originales, reflejando el arrastre más eficiente de los residuos frescos desde los 
canales, puertos y sistema cloacal durante el período estival más lluvioso. Si bien las 
diferencias no son significativas (p < 0,05), durante los meses fríos y con menor 
precipitación la relación asciende a 1,8-2,4 sugiriendo una señal más degradada. El 
incremento en la proporción de los congéneres TriBDE 28 y TetraBDE 49, reconocidos 
subproductos de la transformación de los congéneres mayoritarios, durante los meses 







Figura 19. Composición de PBDE y relación 47/99 (línea negra) en el material sedimentable  

















































































TriBDE 15 TriBDE 28 TetraBDE 47 TetraBDE 49
TetraBDE 66 PentaBDE 85 PentaBDE 99 PentaBDE 100
HexaBDE 153 HexaBDE 154 HeptaBDE 183 47 / 99




La figura 20 presenta la contribución de los diferentes congéneres de PBDE en los 
sedimentos y en las formulaciones comerciales penta y octabromadas (DE-71, Bromkal 70-
5, DE-79, Bromkal 78 8DE). La frecuencia de detección de los congéneres en orden 
decreciente fue: tetraBDE 47 (100%), pentaBDE 99 (78%), tetraBDE 100 (67%), triBDE 
28 (50%), hexaBDE 153 (46%), hexaBDE 154 (46%), pentaBDE 85 (25%), triBDE 15 







Figura 20. Composición de PBDE y relación tetraBDE47 / pentaBDE99 en sedimentos y 
mezclas técnicas 
 
En todos los sedimentos se observa una clara predominancia de los congéneres 
tetraBDE 47 (35-49%) y pentaBDE 99 (24-45%) y una menor contribución de los 
congéneres pentaBDE 100 (4-11%), triBDE 28 (0,79-11%) hexa-BDE 153 (7-14%) y 154 
(7-8%). Este patrón refleja el aporte predominante de las formulaciones técnicas 
pentabromadas (DE-71, Bromkal 70-5), las cuales contienen 38-43% tetra-BDE (BDE 47) 















































































































TriBDE 15 TriBDE 28 TetraBDE 47 TetraBDE49
TetraBDE 66 PentaBDE 85 PentaBDE 99 PentaBDE 100
HexaBDE 153 HexaBDE 154 HeptaBDE 183 47 / 99
Sedimentos Mezclas técnicas 
 83 
UR se observan perfiles enriquecidos en congéneres menos bromados triBDE 28, tetraBDE 
47 indicando una importante variación con respecto las mezclas técnicas originales. La 
degradación de congéneres de mayor bromación con la consecuente formación de tri y 
tetrabromados y el fraccionamiento diferencial durante su transporte atmosférico desde las 
áreas más industrializadas podrían explicar un perfil dominado por el congénere tetraBDE 
47 y triBDE 28. Según Song et al. (2004) la relación 47/99 también resulta un indicador 
útil de la distancia a la fuente de emisión. Relaciones cercanas a 0,8 – 1,0 son las 
encontradas en las mezclas comerciales pentabromadas e indican proximidad a la fuente, 
mientras que mayores a 1 reflejan el trasporte a través de largas distancias, debido a la 
mayor volatilidad del tetraBDE 47 (Song et al., 2005).  
Como se observa en la figura 20, en los sedimentos de PAR-UR existe una clara 
predominancia del TetraBDE 47 y en dos de las estaciones es el único congénere 
detectado. Aún donde el congénere pentaBDE 99 puede detectarse, la relación 47/99 oscila 
entre 1-4. La preponderancia del congénere 47 en PAR-UR refleja la ausencia de fuentes 
de PBDE cercanas a estas aéreas y un  predomino de los aportes desde largas distancias.  
En los sedimentos de RLPc, BZ y RIA la relación 47/99 y la variedad de congéneres 
detectados reflejan la proximidad de este sector al foco de descarga que representa el 
AMBA y los diferentes procesos de degradación que ocurren en cada sitio. La relación 
47/99 en los sedimentos de RLPc (1-2) y BZ (0,9-1,5) es levemente superior a la esperada 
en una mezcla técnica (0,79-0,95) evidenciando la degradación del pentaBDE 99 lo cual es 
sustentado por la presencia del tetraBDE 49, subproducto también de la degradación del 
BDE 99. En los sedimentos de RIA la relación 47/99 desciende a  0,8-0,6 lo cual junto a la 
importante proporción de TriBDE 28 refleja la existencia de procesos de degradación que 
también están afectando al tetraBDE 47. 
Adicionalmente, la presencia de hexaBDE 153 (9-18%) y 154 (6-7%) en los 
sedimentos de RIA y RLPc y la contribución del heptaBDE 183 en RLP (<1-4%)  y (<1-
14%) BZ indican el aporte de otras mezclas octa y decabromadas que resultan minoritarias 








A fines comparativos la figura 21 presenta la contribución de los diferentes 
congéneres de PBDE en los sábalos y en las formulaciones comerciales penta y 
octabromadas (DE-71, Bromkal 70-5, DE-79, Bromkal 78 8DE). 
La frecuencia de detección de los congéneres en orden decreciente fue: tetraBDE 47 
(100%), pentaBDE 99 (99%), tetraBDE 100 (98%), triBDE 28 (95%), tetraBDE 49, 
tetraBDE 49 (93%),  hexaBDE 153 (68%), hexaBDE 154 (60%), triBDE 15 (25%), 
pentaBDE 85 (15%), heptaBDE 183 (1 %). 
El perfil de PBDE detectados en los sábalos refleja la acumulación selectiva de 
congéneres de acuerdo a su lipofilicidad y tamaño molecular y los procesos de 
transformación metabólica de los congéneres. En los sábalos provenientes de UR se 
observa una clara predominancia de los congéneres TetraBDE 47 > PentaBDE 99 > 
PentaBDE 100 > TetraBDE 49. En donde el congénere 99 pudo ser detectado, la relación 
47/99 es muy elevada (5-11) reflejando una señal fuertemente degradada. En PARN, a 
diferencia de lo observado en UR se observa una mayor contribución de TetraBDE 49 y 
una contribución de adicional los congéneres tetraBDE 66, ambos congéneres productos 
reconocidos de la degradación de pentaBDE 99. Esto último sugiere la exposición a una 
fuente distinta a la de UR, en donde posiblemente predominen los aportes atmosféricos. 
En PARN, RLP y BZ los sábalos presentan un perfil de PBDE similar, donde 
predominan TetraBDE 47 > PentaBDE 99 > PentaBDE 100 > TetraBDE 49 > tetraBDE 66 
≥ HexaBDE 154 > HexaBDE 153. En PARS y RLP se encuentra una contribución 
adicional de pentaBDE 85, mientras que en PARS y BZ se observa la contribución del 
HeptaBDE 183. La relación 47/99 en PARN, RLP y BZ (4-8) refleja un degradación de la 
señal original proveniente de las mezclas técnicas, sin embrago indican una menor 
alteración con respecto a la observada en sábalos de PARN. Adicionalmente la presencia 
de los congéneres HexaBDE 153, 154 y HeptaBDE183 resultan también indicadoras de la 








Figura 21. Composición de PBDE y relación tetraBDE47 / pentaBDE99 en sábalos y 
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3.4. Bioacumulación en sábalos 
 
3.4.1. Bioacumulación de dlPCB 
 
Con el objetivo de evaluar la dinámica de acumulación de los congéneres de  dlPCB 
en los sábalos a partir del  material en sedimentación se calcularon los factores de 
bioacumulación  biota-sedimento en base lipídica-carbono orgánico (BSAF=Cisab/Cimat 
sed;). Para este análisis se utilizaron las concentraciones promedio en sábalos y en el 
material en sedimentación colectados en muestreos simultáneos en el área de Berazategui. 
Como se observa en la Figura 22 los BSAF medios oscilan entre 5-20, con valores 
que descienden en el siguiente orden: TetraCB 77 > PentaCB 105 > PentaCB 118> 
PentaCB 123> HexaCB 156> PentaCB 126> HexaCB 167 > HeptaCB 189 > HexaCB 169. 
Tal como ha sido observado en otras especies de peces (Burkhard et al, 2004), los BSAF 
de 0-o-PCB y 1-o-PCB resultan inferiores a los reportados para los el resto de los PCB por 
Colombo et al., 2007 (BASF: 23 ± 15). Coincidente con lo encontrado en este estudio, 
Magnunsson et al., 2006  y Metcalfe y Metcalfe, 1997 reportaron una menor 
biocumulación de congéneres 0-o-PCB en organismos bénticos marinos  y de los Grandes 
Lagos. Burkhard et al, 2004 adjudica la menor bioacumulación de  los dlPCB a su menor 
biodisponibilidad debido a su fuerte afinidad por el carbono orgánico que resulta en una 































La asimilación de sustancias en general es controlada por la difusión pasiva y/o por 
el transporte activo (Burreau et al., 1997). La difusión pasiva ocurre en función de las 
propiedades fisicoquímicas de la molécula, como tamaño molecular, conformación y 
lipofilicidad. El coeficiente de reparto octanol – agua (Kow),  representa un estimador de la 
lipofilicidad de los congéneres,  por lo cual es previsible que los factores de 
bioacumulación presenten una buena correlación con este parámetro (Fisk et al., 1998; 
Dimitrov et al., 2002), sin embargo diferentes procesos biológicos que ocurren en los 
organismos y en el ambiente resultan en alteraciones del modelo previsto. Como se aprecia 
en la Figura 23 la relación entre los BSAF obtenidos en sábalos y Log kow presenta una 
tendencia de covariación negativa. Esta tendencia decreciente refleja el carácter super-
hidrofóbico de los dlPCB que presentan valores Log Kow entre 6,4-7,1, cercano al rango 
donde maximiza la curva Log Kow-BASF de los PCBs (Log Kow 6,9-7,7; Colombo et al., 
2007), que luego decrece debido a los impedimentos estéricos en la absorción de los 
congéneres más pesados e hidrófobos.  
Hawker y Connell, 1986 observaron una relación lineal positiva entre la acumulación 
y Log Kow para compuestos moderadamente hidrofóbicos (Log Kow 3-6), sin embargo la 
relación se vuelve decreciente en compuestos fuertemente hidrofóbicos (Log Kow > 6). 
Una relación similar observaron para congéneres de PCB  Zhou y Wong, 2000 en ensayos 
de laboratorio con  peces expuestos a sedimentos contaminados. Estos autores reportaron 
una correlación positiva de los BSAF con Log Kow < 6,5 -7, a partir del cual los factores 
de acumulación decrecen, generando una relación típica parabólica. La relación negativa 
de los compuestos superhidrofobicos es adjudicada a la dificultad que presentan las 
moléculas de mayor tamaño a penetrar las membranas, denominada impedimento estérico 
(Landrum y Fisher, 1998). Otro factor considerado es la disminución de la 
biodisponibilidad de los compuestos mas hidrofobicos debido a la fuerte unión a las 
partículas (> afinidad por el COT y adsorción), lo que reduce su movilización e ingreso al 
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Figura 23. Relación entre factores de bioacumulación sábalos-material sedimentable 




3.4.2. Bioacumulación de PBDE 
 
En la figura 24 se presentan los BSAF calculados para los congéneres de PBDE 
detectados en sábalos y en el material en sedimentación. Debido a la no detección de los 
congéneres DiBDE 15 y PentaBDE 85 en el material sedimentable no se han calculado sus 
respectivos BSAF. 
Como se observa en la Figura 24 los BSAF varían considerablemente entre 
congéneres, encontrándose en un rango de 0,7-13. El rango hallado en este trabajo es 
coincidente con el reportado por Xiang et al., 2007, quien estudió la biocumulación de 
PBDE en peces del estuario del río Pearl en China (BSFA: 0,04-17). Los BSAF para PBDE 
resultan significativamente inferiores a los observados para PCBs, tal como ha sido 
reportado en la literatura (Streets et al., 2006; Wu et al., 2008), reflejando una menor 
biodisponibilidad o más probablemente una depuración más eficiente. 
En sábalos, los BSAF promedio descienden en el siguiente orden: TetrBDE 47> 
TetrBDE 49 >  PentaBDE 100> TetrBDE 66> TriDE 28> HexaBDE 154> HexaBDE 153> 
PentaBDE 99> HeptaBE 183. La declinación de los BSAF en los congéneres Hexa y 
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HeptaBDE refleja en parte el impedimento estérico que tienen las moléculas de mayor 
tamaño para penetrar las membranas. Los BSAF muy variables de tetra y penta BDE 
reflejan la predominancia de otros factores, como la biodegradación, en el control  de la 
bioacumulación de PBDE en los sábalos. 
 
 
Figura 24. Factores de acumulación sábalos-material sedimentable (BSAF) de PBDEs.  
 
Como se aprecia en la Figura 25, la relación BSAF-Log Kow también muestra una 
tendencia parabólica que maximiza en Log Kow cercanos a 7 (R2= 0,54). Una relación 
parabólica de BSAF-Log Kow coincidente con la hallada en este trabajo fue reportada por 
Wu et al., 2008 para PBDE en peces del sur de China y por Bruyn et al., 2009 en bivalvos, 
y reflejan una dinámica general similar a la de PCB, es decir fase linear de incremento 
hasta log Kow cercanos a 6-7 y decrecimiento subsiguiente debido a la limitación 
















Debido a la  dinámica particular de los congéneres TetraBDE 47 y Penta BDE 99  
la  correlación BSAF –Log Kow mejora al excluirlos (R2= 0,74) de la relación. Ambos 
congéneres participan en procesos de debromación en peces y en otros organismos. La 
trasformación del PentaBDE 99 a TetraBDE 47 por meta-debromación en peces ha sido 
reportada por Isosaari et al, 2005b y  Stapleton et al., 2004. Munschy et al., 2011 también 
halló que la debromacion PentaBDE 99 produce  TetraBDE 47 y TetraBDE 49 en peces. 
La evidencia de que estos procesos también ocurren en los sábalos es que los BSAF para 
pentaBDE 99 resultan inferiores (p  0,05) que el hallado para el pentaBDE 100 que posee 
un Kow comparable. El mismo proceso incrementa las concentraciones de TetraBDE 47, 
resultando en BSAF más elevados que el observado para el TetraBDE 66 (p  0,05) de 
similar Kow. 
Figura 25. Relación entre factores de bioacumulación sábalos-material sedimentable 






























Los resultados de este trabajo permitieron caracterizar el aporte de dlPCB y PBDE 
hacia el Río de la Plata desde los vertidos directos como el emisario cloacal de Berazategui 
e indirecto a través de numerosos ríos y arroyos que desembocan al RLP y evaluar su 
impacto en sedimentos y sábalos mediante la comparación con aéreas de referencia. El 
despliegue de trampas de sedimento permitió caracterizar los flujos de dlPCB y PBDE 
hacia el RLP y el estudio detallado de la composición en material en sedimentación, 
sedimentos y sábalos permitió identificar las fuentes más significativas y reconocer 
procesos ambientales que modifican la señal original de estos contaminantes. 
 
Las principales conclusiones obtenidas en este trabajo se enumeran a continuación: 
 
 En el área de Berazategui del Río de la Plata,  el importante flujo de partículas en 
sedimentación con un moderado contenido de dlPCB y PBDE resulta en un flujo 
vertical extremadamente elevado de ambos contaminantes, superando los flujos 
observados en ríos con importante impacto entrópico de otras áreas del mundo. 
 Los sedimentos de fondo son el destino principal de las descargas de dlPCB y PBDEs 
y muestran un gradiente de más de dos órdenes de magnitud disminuyendo desde 
Riachuelo > Berazategui > Río de la Plata costa > ríos Paraná y Uruguay.  
 En los sedimentos de Berazategui la toxicidad equivalente total relacionada con los 
dlPCBs (TEQ) oscilaron entre 45-75% del umbral de efecto para la vida acuática con 
respecto a las guías de calidad de sedimento canadienses, mientras que en Riachuelo 
las concentraciones resultaron un orden de magnitud superiores al umbral, alcanzando 
entre 3-40% del nivel de efecto probable. En el resto de las estaciones sobre los ríos 
Paraná, Uruguay y costa del Río de la Plata, las concentraciones resultaron 1-3 órdenes 
de magnitud inferiores al umbral de efecto. 
 Los sábalos colectados en el área de Berazategui presentaron concentraciones dlPCB y 
PBDE en musculo más de 1-2 órdenes de magnitud superiores a las encontradas en 
sábalos del río Uruguay y Paraná, al norte de Corrientes. Los sábalos del río Paraná al 
sur de Corrientes, mostraron una gran variabilidad en las concentraciones, reflejando el 
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posible impacto de fuentes locales y principalmente la mezcla de stocks de sábalos 
migrantes desde el Río de la Plata. 
 En cuanto al riesgo para la salud humana por el consumo de sábalos contaminados, 
solo los sábalos mayores de 2 kg del Río de la Plata y de las localidades al sur de 
Corrientes sobre el Paraná superan el límite máximo admisible de 2 g g-1 de PCB 
establecido por la Administración de Alimentos y Drogas de EEUU. 
 La evaluación de la concentración TEQ resulta más restrictiva, ya que los sábalos 
mayores a 1 kg del Rio de la Plata y Río Paraná al sur de Corrientes y los de 3-4 kg del 
Río Paraná al norte de Corrientes superan el límite máximo para consumo humano 
establecidos por de la Comunidad Europea (3-6 pg g-1 ph). Mientras que los sábalos del 
Río Uruguay presentaron concentraciones TEQ inferiores al umbral de intervención 
establecido por de la Comunidad Europea (8-12 pg g-1 ph) reflejando una escasa o nula 
contribución de sábalos migradores del Río de la Plata y la ausencia de fuentes locales 
significativas.  
 La evaluación detallada de la composición de los dlPCB y PBDEs permitió identificar 
las fuentes más relevantes y los procesos de degradación de la señal con la distancia a 
las fuentes. 
 En las partículas que sedimentan cerca del emisario cloacal de Berazategui y en los 
sedimentos del Rio de la Plata la composición de dlPCB resultó similar a las mezclas 
técnicas Aroclor 1242:1254:1560 (Partículas: 1:2:1 o 0:2:1 ) y Aroclor 1254:1560 
(sedimentos: 1:1 o 1:3) 
  Las partículas en sedimentación muestran un patrón estacional que refleja mayor 
degradación en otoño-invierno con enriquecimiento de congéneres de dlPCB más 
clorados (6-7Cl) y pérdida de los congéneres más livianos (4-5Cl). 
 En sedimentos de Paraná y Uruguay predominan los congéneres de dlPCB 105 y 118, 
que son mayoritarios en las formulaciones técnicas y que han demostrado ser más 
ubicuos debido a su movilidad atmosférica y persistencia. 
 En sábalos, la composición de dlPCB se conserva en todos los sitios de muestreo y 
presentó un enriquecimiento en congéneres tetraCB 77 y pentaCB 123 con respecto al 
esperado por el aporte de formulaciones de Aroclor 1242:1254:1260, lo que sugiere el 
aporte de otras fuentes (procesos de combustión).  
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 En las partículas en sedimentación en cercanías al emisario cloacal de Berazategui y en 
los sedimentos del Rio de la Plata el perfil de congéneres de PBDE muestra una señal 
similar a las mezclas pentabromadas que constituyen la principal fuente de PBDEs. 
 En las partículas en sedimentación de Berazategui, la composición de PBDE mostró un 
claro patrón de mayor degradación en otoño-invierno, reflejado en la disminución del 
congénere pentaBDE 99, el enriquecimiento de tetraBDE 47 y las proporciones 
incrementadas de congéneres particulares (triBDE28, tetraBDE 49, tetraBDE 66) que 
no se encuentran o están en forma de trazas en las mezclas pentabromadas. 
 En sedimentos la predominancia del tetraBDE 47, como producto de degradación del 
pentaBDE 99 resultó un buen indicador de una señal más degradada y de la distancia 
de los sitios a las fuentes emisoras. 
 El perfil de congéneres de PBDE en sedimentos de Berazategui y Riachuelo muestra 
una señal similar a la composición de las mezclas pentabromadas. En contraste, los 
sedimentos de la costa del Río de la Plata y fundamentalmente los sedimentos de 
Paraná-Uruguay presentan una clara predominancia del tetraBDE 47, indicando una 
señal más degradada o modificada por los procesos de transporte diferencial de 
compuestos a larga distancia. 
 En sábalos de Berazategui, Río de la Plata y Paraná al sur de Corrientes la 
composición de PBDE presenta un perfil similar a las mezclas pentabromadas, con  
enriquecimiento en tetraBDE 47 y triBDE 28 reflejando la transformación/degradación  
de la señal original. 
 En los sábalos de los ríos Paraná al norte de Corrientes y Uruguay la transformación 
de la señal está intensificada como lo demuestra la marcada predominancia del 
tetraBDE 47 sobre el pentaBDE 99, reflejando la exposición a una fuente más 
degradada o debido a procesos de transformación internos en el mismo organismo.  
 Como consecuencia de sus características moleculares, los dlPCB presentaron una 
menor bioacumulación que la observada en el resto de los PCB. Los factores de 
acumulación sábalos-material sedimentable (BSAF) para dlPCB en Berazategui 
resultaron alrededor del 50% inferiores a los reportados para los el resto de los PCB 
reflejando la menor biodisponibilidad de los dlPCB que debido a su gran afinidad por 
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el carbono orgánico se encuentran fuertemente adsorbidos a las partículas lo que 
reduciría la eficiencia de absorción en los sábalos. 
 Como resultado de la transformación de los congéneres, la bioacumulación de los 
congéneres tetrabromados en sábalos resultó incrementada con respecto a los penta y 
hexabromados. La trasformación del PentaBDE 99 a TetraBDE 47 por meta-
debromación se evidencia en el BSAF para pentaBDE 99 inferiores a los de 
congéneres de igual lipofilicidad y tamaño pero de mayor persistencia (pentaBDE 
100). El mismo proceso incrementa las concentraciones de TetraBDE 47, resultando 
en BSAF más elevados que el observado para congéneres de similares características 
moleculares (TetraBDE 66). 
 
El presente trabajo plantea varios interrogantes que pueden constituir temas de estudio para 
futuras investigaciones que se enumeran a continuación: 
 
 Estudio de la deposición atmosférica como fuente dlPCB y PBDE hacia el Río de la 
Plata y las áreas de referencia. 
 Caracterización detallada de los productos de transformación de PBDE en sedimentos, 
incluyendo congéneres no identificados en las mezclas comerciales. 
 Evaluación de la biodisponibilidad de dlPCB en comparación al resto de PCB, 
utilizando el comportamiento cromatográfico como descriptor del proceso.  
 Evaluación de la biomagnificación trófica de dlPCB y PBDE a lo largo de la cuenca. 
 Estudio de la bioacumulación y biomagnificación de compuestos bromados naturales 
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